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Le drainage minier acide (DMA), caractérisé par un faible pH et des fortes concentrations en 
métaux et en sulfates, est considéré comme un problème mondial ayant des impacts 
environnementaux et écologiques majeurs. Il est généré par l’oxydation des sulfures métalliques 
(ex. pyrite and pyrrhotite) en présence d’eau et d’oxygène. Sur les sites miniers abandonnés, les 
systèmes de traitement passifs, qui sont des processus d’atténuation pseudo-naturels, sont préférés 
pour traiter le DMA ferrifère (Fe-DMA) ou fortement contaminé en fer (>500 mg/L), étant donné 
qu’ils offrent la possibilité de réutiliser des matériaux à faible coût (tels que les déchets industriels), 
consomment moins d’énergie et améliorent la qualité du DMA. Néanmoins, comme le cas des 
systèmes de traitement actifs, les systèmes de traitement passifs génèrent des quantités non-
négligeables de résidus riches en métaux. Une fois excavés, ces résidus présentent une stabilité 
chimique variée et qui reste difficile à prédire, puisqu’elle dépend de la qualité du DMA traité et 
de la technologie de traitement utilisée. Ainsi, afin d’assurer une bonne gestion de ces résidus 
conformément aux lois et règlementation, l’étude au cas par cas demeure souvent nécessaire pour 
limiter la mobilisation potentielle des contaminants. 
Dans ce contexte, les principaux objectifs de la thèse sont les suivants : (1) évaluer la mobilité des 
contaminants dans les résidus post-traitement collectés dans une filière du traitement du Fe-DMA 
au laboratoire; (2) évaluer la mobilité des contaminants dans les résidus post-traitement collectés 
dans une filière de traitement du Fe-DMA installée sur le terrain (site Lorraine); et (3) évaluer la 
performance du traitement par stabilisation/solidification comme mode de gestion durable pour les 
résidus post-traitement de la filière de terrain. Afin d'atteindre ces objectifs, l'approche 
méthodologique adoptée consistait à échantillonner tout d’abord les résidus des deux filières de 
traitement, et ensuite les caractériser pour leurs paramètres physicochimiques et minéralogiques. 
Par la suite, des tests de lixiviation et essais cinétiques ont été réalisés afin d’évaluer la mobilité 
potentielle des contaminants et statuer sur la stabilité des résidus post-traitement. Finalement, les 
résidus post-traitement de la filière sur terrain ont fait l’objet d’un traitement par 
stabilisation/solidification. Afin de tester la performance de ce mode de gestion, les résidus traités 
ont été caractérisés pour leur minéralogie et ont subi des tests de lixiviation statique et semi-
dynamique pour l’évaluation de leur comportement environnemental. 
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La revue de littérature réalisée a permis de statuer sur le fait que, malgré l'abondance des études 
portant sur le traitement passif du Fe-DMA, très peu d’études ont évalué le potentiel de mobilité 
des contaminants en provenance de ces systèmes de traitement. Également, en fonction de la qualité 
du DMA traité et de la technologie de traitement utilisée (chimique et/ou biochimique), les résidus 
présentaient une stabilité chimique variable. Ainsi, la revue de littérature a permis de faire ressortir 
que la compréhension des mécanismes et des processus qui contrôlent l’enlèvement des métaux et 
des sulfates sont nécessaires pour mieux comprendre et prédire la mobilité des contaminants. 
Toutefois, ces mécanismes n’ont pas été bien abordés. Par ailleurs, le comportement géochimique 
des résidus sous les différentes conditions d’altération (cycles mouillage/séchage et cycles 
gel/dégel) n’a pas été abordé dans la littérature. Également, les travaux disponibles n’ont pas été 
effectués pour traiter les boues des systèmes passifs du traitement du DMA. 
Dans ce but, la première étape consistait à échantillonner les résidus post-traitement provenant de 
trois unités constituant la filière de traitement du Fe-DMA au laboratoire: une unité de 
prétraitement du Fe (CB50), une unité de traitement des sulfates (RPB) et une unité de polissage 
(C50). La caractérisation physicochimique (pH de la pâte, humidité et teneurs en métaux, en 
carbone organique, en carbone inorganique, en soufre, etc.) et minéralogique (DRX, MEB-EDS et 
XPS) a été réalisée. Des essais de lixiviation statique en batch unique (TCLP) et en batch parallèle 
(essais de lixiviation à pH-dépendant) ont également été réalisés afin d’évaluer le potentiel de 
lixiviation des contaminants. Des essais cinétiques en minicellules d’altération sous des cycles 
mouillage/séchage et gel/dégel ont été ensuite réalisés pour évaluer le comportement 
environnemental et géochimique de ces résidus post-traitement. Les résultats ont montré que tous 
les résidus avaient un potentiel de neutralisation résiduel élevé, alors que des concentrations 
importantes en métaux ont été trouvées dans les résidus de l’unité de prétraitement CB50 (ex. Fe, 
Al, Mn etc.), tel qu’attendu. Le Fe était précipité sous forme d'oxy-hydroxydes (goethite, hématite 
et magnétite) et les sulfates étaient retenus sous forme de soufre natif et de gypse. Basé sur les 
résultats du test TCLP, tous les résidus ont été classés comme non-dangereux selon les valeurs 
limites définies par l’USEPA. Cependant, les résultats du test de lixiviation à pH-dépendant ont 
montré que tout contact avec un milieu acide (<7) ou basique (>8) doit être évité afin de limiter la 
lixiviation potentielle des métaux et, par conséquent, un stockage à pH neutre à faiblement basique 
a été recommandé. Par ailleurs, une génération possible de drainage minier neutre, avec des 
concentrations élevées en métaux (ex. Ba, Ni, Cu, Mn et Zn) pourrait se produire à partir de tous 
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les résidus à la suite des altérations durant l’essai cinétique. Également, les cycles gel/dégel ont 
montré que la lixiviation des métaux et des sulfates était beaucoup plus élevée par rapport aux 
cycles mouillage/séchage. Ceci pourrait renforcer la mobilité des contaminants une fois que les 
résidus sont déposés en surface. 
La deuxième étape du projet consistait à échantillonner les résidus post-traitement provenant de 
trois unités constituant la filière de traitement du Fe-DMA installée sur le site minier Lorraine: une 
unité de neutralisation de l’acidité et de précipitation partielle des métaux (RPB1), une unité de 
traitement de traitement du Fe (CB) et une unité de polissage (RPB2). De la caractérisation 
physicochimique et minéralogique, des essais de lixiviation statique en batch unique et en batch 
parallèle, comme pour le cas des solides de la filière au laboratoire, ainsi que des essais cinétiques 
(en mini-colonne) ont été réalisés afin d’évaluer le potentiel de lixiviation des contaminants et le 
comportement géochimique des résidus post-traitement. Également, des calculs de l'équilibre 
thermodynamique ont été aussi réalisés sur les échantillons d’eaux provenant des piézomètres 
installés dans chaque unité de traitement pour évaluer l’occurrence de la présence de précipités 
métalliques ainsi que leurs formes (ex. carbonates, oxides, hydroxydes, sulfures, etc.). Les résultats 
ont montré que les résidus CB avaient un potentiel de neutralisation élevé par rapport aux autres 
résidus. Également, tous les résidus post-traitement avaient des teneurs élevées en métaux (surtout 
Fe). La modélisation géochimique a suggéré que le Fe pourrait être précipité sous la forme 
d'oxydes, d'hydroxydes, d'oxy-hydroxydes, d'hydroxysulfates et de sulfures. Comme pour le cas 
des résidus post-traitement de la filière au laboratoire, les résultats de la caractérisation 
minéralogique ont montré que le Fe se trouvait sous forme d'oxy-hydroxydes (goethite, hématite 
et magnétite), alors que les sulfates se trouvaient sous la forme de soufre natif et de gypse. Les 
résultats du test TCLP ont montré que tous les résidus étaient classés comme non-dangereux. 
Également, les résultats de l’essai de lixiviation à pH-dépendant ont indiqué que tous les résidus 
étaient considérés comme lixiviables en contact avec le milieu acide ou alcalin et un stockage 
approprié à pH neutre à faiblement basique pourrait être considéré afin de limiter la mobilité des 
métaux. Quant à eux, les résultats des essais cinétiques ont montré que les résidus RPB2 ont généré 
un DMA avec de fortes concentrations en métaux (surtout Fe) et en sulfates, tandis que les résidus 
RPB1 et CB ont généré un drainage minier neutre avec des concentrations élevées en certains 
métaux (ex. Mn, Ni, Zn, etc.). 
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La troisième étape du projet consistait à traiter par stabilisation/solidification les résidus en 
provenance de la filière de traitement sur le terrain. Pour ce faire, trois types de liants ont été testés : 
le ciment Portland vs liants mélangés à base du ciment Portland avec des additifs pouzzolaniques 
tels que les scories et les cendres volantes type C. Les solides traités par stabilisation/solidification 
ont été caractérisés du point de vue minéralogique par DRX, MEB-EDS, FTIR et ATG afin de 
déterminer les produits de la réaction d’hydratation du ciment. L’efficacité du traitement par 
stabilisation/solidification des résidus a été évaluée par une caractérisation mécanique (test de 
compression uniaxial), ainsi que des tests de lixiviation statique (TCLP, SPLP et CTEU-9) et semi-
dynamique (test de lixiviation sur les monolithes). Les résultats ont montré que les phases calcium-
silicates-hydrates (C-S-H), les phases calcium-aluminium-silicates-hydrates (C-A-S-H), le 
monosulfoaluminate et la portlandite étaient les principaux produits d'hydratation dans tous les 
résidus traités. Les résultats du comportement mécanique ont montré que tous les résidus traités 
respectaient les limites de l’USEPA pour l’enfouissement. Par ailleurs, bien que les tests de 
lixiviation statique aient indiqué qu'une concentration élevée en Ba (> 1mg/L) pouvait être libérée 
de tous les résidus traités, les résultats du test de lixiviation sur les monolithes ont montré que la 
concentration en Ba était faible (< 1mg/L) dans les lixiviats provenant des résidus traités à base de 
ciment Portland tout seul ou combiné avec les scories. En outre, les concentrations de tous les 
métaux dans les lixiviats des échantillons stabilisés étaient inférieures aux limites fixées par 
l'USEPA pour leur enfouissement ou leur élimination dans les sites de décharge des déchets non-
dangereux. Généralement, le traitement par stabilisation/solidification avec le liant ciment Portland 
a donné les meilleures performances en termes de développement de la résistance à la compression 
et d'immobilisation des contaminants. 
Le présent projet a donc permis d’approfondir les connaissances liées aux mécanismes de rétention 
des contaminants (métaux et sulfates) et à la stabilité chimique des résidus issus des systèmes de 
traitement passif du DMA. L’intégration du traitement par stabilisation/solidification des résidus 
comme mode de gestion durable, qui a été proposé dans cette étude, constitue également un apport 
scientifique novateur. Enfin, les connaissances et les approches méthodologiques acquises durant 
cette étude pourraient être applicables à d’autres résidus post-traitement pour mieux anticiper leur 
comportement, devenir et gestion. 
Mots clés : drainage minier acide, traitement passif, résidus post-traitement, essais de lixiviation, 




Acid mine drainage (AMD), characterized by low pH and high concentrations of metals and 
sulfates, is a worldwide problem with significant environmental and ecological impacts. It is 
generated by oxidation of sulphides (e.g. pyrite and pyrrhotite) in the presence of water and oxygen. 
At abandoned mine sites, passive treatment systems, which are pseudo-natural attenuation 
processes, are preferred for AMD treatment, since they offer the possibility to reuse low-cost 
materials (e.g. industrial waste), consume less energy and improve the quality of the AMD. 
Nevertheless, like the case of active treatment systems, passive treatment systems generate not 
negligible quantities of metal-rich residues. Once excavated, these residues exhibited variable 
chemical stability, which remained difficult to predict, because it depends on the AMD quality to 
be treated and the treatment technology used. Thus, to ensure a better management of these residues 
in accordance with the laws and regulations, the case-by-case study is often necessary to prevent 
the potential mobilization of contaminants. 
In this context, the main objectives of the thesis are the following: (1) to evaluate the mobility of 
contaminants from post-treatment residues collected in a laboratory Fe-AMD system; (2) to 
evaluate the mobility of contaminants from post-treatment residues collected in a field-based Fe-
AMD system (Lorraine site); and (3) to evaluate the performance of stabilization/solidification 
treatment as a sustainable management mode for post-treatment residues from the field system. To 
achieve these objectives, the methodological approach adopted consisted firstly of post-treatment 
residues sampling from the two treatment systems. Then, the sampled residues were characterized 
for physicochemical parameters and mineralogy. Afterwards, leaching and kinetic tests were 
conducted to evaluate the mobility of contaminants from residues. Finally, the post-treatment 
residues from the field system were subjected to a stabilization/solidification treatment. To evaluate 
the performance of this management, the treated residues were mineralogically characterized and 
were subjected to static and semi-dynamic leaching tests to assess their environmental behavior. 
The literature review showed that, despite the abundance of studies on the passive treatment of Fe-
AMD, very few evaluated the mobility potential of contaminants from these treatment systems. In 
addition, depending on the quality of the treated AMD and the treatment technology used (chemical 
and/or biochemical), residues exhibited variable chemical stability. Thus, the literature review 
highlighted that, understanding the mechanisms and processes that control the removal of metals 
xiv 
 
and sulfates are necessary to better anticipate the mobility of contaminants from passive treatment 
residues. However, these mechanisms have not been well addressed until now. Moreover, the 
geochemical behavior of contaminants from the post-treatment residues under different weathering 
conditions (wetting/drying cycles and freezing/thawing cycles) are not discussed in the literature. 
Finally, no research has addressed residues treatment from AMD passive treatment systems. 
To this end, the first step consisted of residues (CB50, RPB and C50) sampling from a laboratory 
Fe-AMD passive treatment system. Physicochemical (paste pH, humidity and content of metals, 
organic carbon, inorganic carbon, sulfur, etc.) and mineralogical characterization (XRD, SEM-
EDS and XPS) were carried out. Single batch (TCLP) and parallel batch (pH-dependent leaching 
test) leaching tests were then conducted to evaluate the leaching potential of contaminants from 
the collected residues. Kinetic test in weathering cells under wetting/drying and freezing/thawing 
cycles were also performed to evaluate the geochemical environmental behavior of contaminants 
from residues. Results showed that all residues had a high residual neutralization potential, whereas 
significant concentrations of metals (e.g. Fe, Al, Mn etc.) were found in the residues of the pre-
treatment unit CB50, as expected. In addition, Fe was precipitated as oxy-hydroxides (goethite, 
hematite and magnetite), while sulfates were retained in the form of native sulfur and gypsum. 
Based on the TCLP test, all residues were classified as non-hazardous according to the USEPA 
limits. The results of the pH-dependent leaching test showed that any contact with acid or alkaline 
mediums should be avoided to prevent metals’ release and a storage at neutral to slightly basic pH 
was recommended. Moreover, a possible generation of neutral mine drainage (e.g. Ba, Ni, Cu, Mn 
and Zn) could occur from all residues under weathering during kinetic test. Furthermore, freezing/ 
thawing cycles showed that leaching of metals and sulfates was much higher than wetting/drying 
cycles, which could enhance the mobility of contaminants once the residues are disposed in surface 
impoundments or in uncovered disposal facilities. 
The second step of the project aimed at residues (RPB1, CB and RPB2) sampling from a field-
scale tri-step Fe-AMD passive treatment system installed in the Lorraine mine site. 
Physicochemical and mineralogical characterization, leaching tests in single batch and in parallel 
batch, as for the case of the residues of the laboratory treatment system, as well as kinetic tests (in 
mini-column) were performed to evaluate contaminants’ leaching potential and geochemical 
behavior of residues. In addition, the calculation of the thermodynamic equilibrium was also 
carried out on water samples collected from piezometers installed in each treatment unit to evaluate 
xv 
 
of the occurrence of metal precipitates as well as their forms (e.g. carbonates, oxides, hydroxides, 
sulfides, etc.). Results showed that CB residues had higher neutralization potential than other 
residues. Moreover, all post-treatment residues had high metal content (especially Fe). 
Geochemical equilibrium modeling suggested that Fe could be precipitated in the form of oxides, 
hydroxides, oxy-hydroxides, sulfides and hydroxysulfates. As in the case of post-treatment 
residues from the laboratory system, results of the mineralogical characterization indicated that Fe 
was in the form of oxy-hydroxides (goethite, hematite and magnetite) and sulfates were in the form 
of native sulfur and gypsum. The TCLP results showed that all residues were classified as non-
hazardous. Furthermore, results of the pH-dependent leaching test showed that all residues were 
considered leachable in contact with acidic or alkaline mediums, and an appropriate storage at 
neutral to weakly basic pH must be considered to limit the mobilisation of metals. For their part, 
kinetic test results showed that PBR2 residues generated acid mine drainage with high 
concentration of metals (especially Fe) and sulfates, while PBR1 and CB residues generated neutral 
mine drainage with significant metal concentrations (e.g. Mn, Ni, Zn). 
The third step aimed to residues treatment from the field system by stabilization/solidification. To 
do so, three types of binders were tested: Portland cement vs. mixed binders based on Portland 
cement with pozzolanic additives such as slag and fly ash type C. Residues treated by 
stabilization/solidification were mineralogically characterized by XRD, SEM-EDS, IR-DRIFT and 
TGA to determine the products of cement hydration reaction. The effectiveness of the 
stabilization/solidification treatment of residues was evaluated by mechanical characterization 
(uniaxial compressive strength), and static (TCLP, SPLP and CTEU-9) and semi-dynamic 
(monolithic leaching test) leaching tests. Results showed that calcium-silicates-hydrates (C-S-H), 
calcium-aluminium-silicates-hydrates (C-A-S-H), monosulfoaluminate and portlandite were the 
main hydration products in all the treated residues. Results of the mechanical behavior showed that 
all residues satisfied the threshold of USEPA for landfilling. In addition, although static leaching 
tests indicated that high Ba concentration could be released from all treated residues, the monolithic 
leaching test showed that Ba was lowly leached from residues treated with Portland cement only 
or Portland cement combined with slag. Finally, concentrations of all metals in the leachates of the 
stabilized samples were below the limits set by the USEPA for landfilling or disposal at non-
hazardous waste sites. Overall, the stabilization/solidification treatment with Portland cement gave 
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the best performance in terms of compressive strength development and immobilization of heavy 
metals. 
This present project progressed the knowledge on contaminant retention mechanisms (i.e. metals 
and sulfates) and on chemical stability of residues from AMD passive treatment systems. The 
integration of stabilization/solidification treatment of residues as a sustainable management 
approach, proposed in this study, is also an innovative scientific contribution. Finally, knowledge 
and methodological approaches learned during this study may be applicable to other post-treatment 
residues to better anticipate their fate. 
Keywords: acid mine drainage, passive treatment, post-treatment residues, leaching tests, kinetic 
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CHAPITRE 1 INTRODUCTION 
1.1 Mise en contexte 
L'exploitation des ressources minières engendre de grandes quantités de rejets, notamment des 
roches stériles et des résidus miniers. Ces matériaux pourraient, en fonction de leur minéralogie, 
générer un drainage minier contaminé. Il existe plusieurs types de drainage minier à savoir le 
drainage minier acide (DMA), le drainage salin, le drainage minier neutre (DMN), etc. (Nordstrom 
et al., 2015).  Les impacts environnementaux du DMA, qui est caractérisé par un faible pH et de 
fortes concentrations en métaux, métalloïdes et sulfates, ont été largement documentés (Neuman 
et al., 2014). Afin de limiter et/ou d’empêcher la génération du DMA, plusieurs technologies de 
restauration ont été développées au cours de ces dernières 3 décennies (Skousen et al., 2019). 
Également, plusieurs technologies de traitement actifs et passifs du DMA ont été développées 
(Skousen et al., 2017; Ben Ali et al., 2019). Sur les sites miniers fermés et/ou abandonnés, le 
traitement passif est généralement préféré en raison de ses faibles coûts d’installation et 
d’exploitation et de la faible production de boues par rapport au traitement actif. L’avantage de 
l’utilisation du système de traitement passif réside dans la valorisation des matières résiduelles ou 
sous-produits (fumiers, compost, sciures de bois, cendres de cogénération, etc.) tout en 
consommant moins d’énergie (Zhang et al., 2017). Les systèmes de traitement passif sont 
subdivisés en deux grandes catégories: 1) le traitement chimique au moyen des drains calcaires 
oxiques (DCO), des drains anoxiques calcaires (DAC), des substrats alcalins dispersés (SAD), etc. 
et 2) le traitement biochimique au moyen du réacteur passif biochimique (RPB), des marais 
artificiels, des barrières réactives perméables, etc. Principalement, les systèmes de traitement passif 
sont conçus pour traiter les eaux faiblement à modérément contaminées. Toutefois, l'efficacité 
d'une seule unité de traitement passif (DAC, DCO, SAD ou RPB) est limitée lorsqu'elle est utilisée 
pour le traitement du DMA fortement contaminé, en particulier pour le DMA ferrifère ou Fe-DMA 
(Fe > 500 mg / L) (Rakotonimaro et al., 2018). Étant donné que l’efficacité des systèmes classiques 
du traitement du DMA fortement contaminé est limitée, il est ainsi indispensable d’intégrer les 
filières de traitement consistant d’une combinaison de plusieurs unités de traitement classiques 
pour traiter le DMA fortement contaminé (Caraballo et al., 2011; Rakotonimaro et al., 2018). 
Parallèlement, comme pour les systèmes actifs, les systèmes de traitement passif génèrent des 
résidus post-traitement ou boues (précipités solides riches en métaux) qui ont des propriétés 
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physicochimiques et minéralogiques variables. Dépendamment de la qualité de l’eau à traiter et de 
la technologie adoptée du système de traitement, ces boues peuvent présenter une stabilité 
inconsistante qui nécessite souvent une approche de gestion au cas par cas afin de statuer sur le 
devenir de ces résidus. En effet, les résidus du RPB riches en métaux (As, Cr et Se) ont été classés 
comme non dangereux (Simonton et al., 2000) alors que les résidus du RPB riches en As ont été 
considérés comme inertes (Jong et Parry, 2005). Cependant, les résidus de RPB riches en métaux 
(Fe, Zn, Ni et Cu) ont été classés comme dangereux et inappropriés pour la mise en décharge sans 
prétraitement (Kousi et al., 2018). De plus, les résidus des RPB riches en Fe seraient instables et 
nécessiteraient d'être stockés dans de l'eau à un pH proche de la neutralité pour empêcher la 
remobilisation des métaux et des sulfates (Genty et al., 2012a). D'autres études ont recommandé 
que les résidus de type SAD riches en métaux (Fe, Al et Zn) soient stockés dans un environnement 
sec pour empêcher la libération des métaux (Macías et al., 2012a). Ainsi, une gestion 
environnementale responsable de ces résidus nécessite une caractérisation détaillée de la mobilité 
des contaminants (métaux/métalloïdes et sulfates) pour évaluer leur stabilité et ce, afin d’anticiper 
leur devenir (co-déposition, réutilisation ou traitement). 
1.2 Problématique générale 
À date, bien que plusieurs études aient montré l’efficacité des systèmes de traitement passif du 
DMA, peu d’études ont été réalisées pour caractériser et évaluer la mobilité des contaminants dans 
les boues issues de ces systèmes afin de statuer sur leur stabilité chimique et pour assurer une 
meilleure planification de leur gestion. Ainsi, l’étude de la stabilité des boues issues de ces 
systèmes ainsi que leur comportement de lixiviation sous les différentes conditions et scénarios de 
gestion/élimination demeure cruciale afin de garantir une meilleure disposition conformément aux 
différentes réglementations et lois et de limiter leurs impacts environnementaux. 
1.3 Originalité du projet 
De précédentes études ont abouti à l’implémentation d’une filière de traitement du Fe-DMA au 
laboratoire (Rakotonimaro et al., 2018) et d’une autre filière pilote de terrain sur le site minier 
restauré Lorraine, dans la région Témiscamingue, Québec (Genty, 2012). Cette thèse s’inscrit dans 
l’évaluation de la mobilité potentielle des contaminants présents dans les résidus post-traitement 
collectés des deux filières susmentionnées afin d’anticiper leur devenir. 
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Dans le cadre de ce projet de thèse, le potentiel de lixiviation des contaminants dans les résidus 
provenant de deux filières de traitement de Fe-DMA, au laboratoire et sur le terrain, a été évalué. 
Les études portant sur la gestion des boues provenant des systèmes de traitement passif du DMA 
fortement contaminé en Fe (> 1500 mg/L) sont peu nombreuses. De plus, il n’y a pas d’études qui 
ont été réalisées pour évaluer la mobilité des contaminants provenant des systèmes passifs qui 
comportent, à la fois, des RPB et SAD. Il existe aussi peu d’études portant sur l'évaluation de l’effet 
d’échelle (laboratoire vs terrain) et du climat (semi-nordique) sur la stabilité des boues de 
traitement passif du Fe-DMA. Enfin, l’utilisation du procédé de traitement par solidification/ 
stabilisation des résidus post-traitement comme mode de gestion durable est très original. 
1.4 Hypothèses de recherche 
Dans ce contexte, les hypothèses posées dans cette étude sont les suivantes : 
• Une fois excavés, les résidus post-traitement entrent en contact avec les conditions 
atmosphériques (eau et oxygène) et deviennent instables, ce qui peut entraîner une 
régénération d’un drainage minier contaminé 
• La mobilité des contaminants dans les résidus post-traitement issues des conditions de la 
filière au laboratoire est différente de celle des résidus post-traitement issues de la filière 
sur le terrain. La comparaison des résultats obtenus aux laboratoires et sur le terrain peut 
aider à évaluer et à mieux comprendre l’effet d’échelle 
• Le traitement par solidification/stabilisation des résidus post-traitement pourrait être une 
option de gestion durable permettant de limiter leurs impacts environnementaux à long 
terme. 
1.5 Objectifs 
1.5.1 Objectif général 
L’objectif général de ce projet est d’évaluer les conditions de stabilité et les risques 
environnementaux potentiels des résidus post-traitement riches en métaux (Fe, en particulier) et en 
sulfates générés lors du traitement passif du DMA riche en Fe. 
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1.5.2 Les objectifs spécifiques 
Pour atteindre l'objectif principal, les trois objectifs spécifiques du projet sont les suivants: 
• Évaluer la mobilité des contaminants dans les résidus post-traitement collectés dans une 
filière de laboratoire (FL) 
• Évaluer la mobilité des contaminants dans les résidus post-traitement collectés dans une 
filière sur le terrain (site Lorraine) (FT) 
• Évaluer le potentiel de lixiviation des contaminants dans les résidus traités par 
solidification/stabilisation. 
1.6 Contenu de la thèse 
La présente thèse est composée de 10 chapitres, dont 6 sont rédigés sous forme d’articles 
scientifiques publiés ou soumis dans des revues ou des conférences avec comité de lecture. Le 
présent chapitre, traite du contexte général et de la problématique des résidus généré à la fin du 
cycle de vie des filières de traitement du DMA. Les technologies du traitement passif du DMA ont 
été succinctement rappelés. Également, une brève discussion de la stabilité et la gestion des résidus 
post-traitement a été présentée. Cette première partie a présenté également la problématique 
générale, 1'originalité du projet, les hypothèses de recherche, les objectifs de l’étude (général et 
spécifiques) ainsi que l'organisation générale du document. 
Le chapitre 2 présente une brève revue de la littérature récente et pertinente sur le traitement du 
DMA fortement contaminé, notamment le Fe-DMA ainsi que les défis de son traitement. La 
caractérisation des boues de traitement du DMA, les principaux facteurs qui influencent leur 
stabilité et leur mode de gestion potentielle sont également discutés. Les voies de valorisation, de 
réutilisation et d’élimination des boues du traitement du DMA sont également présentées. 
Le chapitre 3 présente la démarche méthodologique adoptée lors de la réalisation du présent projet 
de doctorat, soit la revue de littérature, l’échantillonnage des résidus post-traitement de la FL et de 
la FT, la caractérisation physicochimique et minéralogique des résidus collectés, les essais de 
lixiviation statique (unique et parallèle), les essais cinétiques, et enfin, le traitement par S/S des 
résidus de la FT. 
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Le chapitre 4, présenté sous forme d'un article publié dans un numéro spécial Advances & 
Prospects in the Field of Waste Management de la revue Environmental Science and Pollution 
Research (2019), traite le premier objectif de la thèse, incluant: 
• La caractérisation physicochimique et minéralogique des résidus post-traitement collectés 
de la FL 
•  L’évaluation du potentiel de lixiviation des contaminants par des essais de lixiviation 
statiques en batch unique et batch parallèle. 
Les résultats ont montré que tous les solides CB50, RPB et C50 avaient un potentiel de 
neutralisation élevé, tandis que la teneur en carbone inorganique était élevée dans les résidus de 
l’unité de polissage C50. De plus, des concentrations élevées en métaux ont été trouvées dans les 
résidus de l’unité de prétraitement CB50. Les métaux et les sulfates précipitaient sous la forme 
d'oxy-hydroxydes, d'oxy-hydroxy-sulfates, de carbonates, de sulfures, de sulfates et de soufre natif. 
Une génération probable de drainage neutre contaminé par Ni et Zn pourrait survenir à partir des 
résidus CB50. Dépendamment du niveau de la limite réglementaire employée, les solides PBR et 
C50 pourraient être considérés comme non dangereux selon les standards de l’Universal Treatment 
Standard (UTS), du Toxicity Characteristic Leaching Procedure (TCLP) et de la Directive D019. 
Par conséquent, une co-disposition potentielle avec les déchets municipaux pourrait constituer une 
option de stockage. Toutefois, si les Critères de Concentration Continue (CCC) étaient pris en 
compte, la co-disposition avec les déchets municipaux ne sera plus une option viable. Tout contact 
avec un milieu acide (eau ou sol) doit être évité afin d'empêcher la libération des métaux. La co-
disposition avec des déchets alcalins (ex. boue rouge issue de la sidérurgie, béton, déchets de 
l'incinération) est à éviter aussi étant donné que ceci pourrait constituer un risque environnemental 
lorsque l'eau de pluie s'infiltre dans ces déchets. 
Le chapitre 5, présenté sous forme d'un article scientifique publié dans la revue Applied 
Geochemistry (2019), qui est la suite du chapitre 4, traite aussi de l’objectif 1, qui discute plus 
spécifiquement les points suivants:  
• La caractérisation minéralogique détaillée des formes oxy-hydroxydes (de Fe) présents 
dans les résidus post-traitement de la FL 
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• L’étude du comportement statique des résidus post-traitement de la FL et l’évaluation de 
leur impact environnemental  
• L’évaluation du comportement environnemental des résidus post-traitement de la FL par 
des essais cinétiques : cycles mouillage/séchage (M/S). 
Les résultats ont montré que les oxy-hydroxydes de Fe étaient sous les formes hématite, goethite 
et magnétite dans tous les résidus. De plus, une possible génération de DMN par Ni, Cu, Mn et Zn 
pourrait se produire à partir des résidus de l’unité de prétraitement CB50. Plusieurs divergences 
ont été constatées dans la classification des résidus du RPB et C50, car ils étaient classés dans la 
catégorie « déchets à faible risque » selon les résultats du comportement statique, mais ils 
montraient une forte libération d'autres contaminants (Ba, Cu, Mn et Zn) dépassant les limites 
réglementaires des critères de qualité des eaux surfaces (CQES) lors des essais cinétiques. Pour 
assurer la stabilité des contaminants dans les résidus, tout contact avec de l'eau et de l'oxygène doit 
être évité. Le stockage dans un environnement sec pourrait être une option appropriée pour leur 
gestion responsable et pour la prévention d'une libération potentielle de métaux. 
Le chapitre 6, présenté sous forme d’un Short Communication, soumis pour publication potentielle 
dans la revue Journal of Water Process Engineering (2019), est la suite du chapitre 5, répondant 
aussi à l’objectif 1 de la thèse, discute plus spécifiquement : 
• L’effet du cycle gel/dégel (G/D) sur le potentiel de lixiviation des contaminants dans les 
résidus post-traitement de la FL. 
Les résultats ont montré des charges en métaux (Fe, Mn, Zn) et en sulfates plus élevées dans les 
lixiviats en cours des cycles G/D par rapport aux cycles de M/S. Ainsi, les cycles G/D ont influencé 
le comportement géochimique des contaminants et ont renforcé la dangerosité des résidus en 
augmentant la lixiviation des métaux. 
Le chapitre 7, présenté sous forme d'un article de conférence scientifique, qui a été publié dans le 
compte-rendu de la conférence Tailings and Mine Waste 2019, traite le deuxième objectif de la 
thèse, inclus: 
• La caractérisation physicochimique des résidus post-traitement collectés de la FT 
• Le calcul de l'équilibre thermodynamique pour évaluer l’occurrence de la présence de 
précipités métalliques ainsi que leurs formes 
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• L’évaluation du potentiel de lixiviation des contaminant par des essais de lixiviation en 
batch parallèle. 
Les résultats de l'analyse élémentaire ont montré que tous les résidus avaient une teneur élevée en 
métaux (ex. Fe, Al, Mn, etc.). La modélisation géochimique a suggéré que le Fe, le contaminant 
dont la concentration à traiter était la plus élevée, se présentait sous la forme d'oxydes, 
d'hydroxydes, d'oxy-hydroxydes, d'hydroxysulfates dans toutes les unités (RPB1, CB et RPB2) et 
de sulfures dans les deux réacteurs biochimiques (RPB1 et RPB2). Les résultats de l’essai de 
lixiviation ont indiqué qu'en raison de la teneur importante en métaux, tous les résidus étaient 
considérés comme lixiviables en contact avec le milieu acide (eau ou sol) ou alcalin. Pour limiter 
la mobilité et la dispersion des métaux, la mise en décharge dans un milieu à pH de 7-8 pourrait 
constituer une option de stockage pour ces résidus. 
Le chapitre 8, présenté sous forme d'un article scientifique soumis pour publication potentielle dans 
la revue Science of the Total Environment (2019), est la suite du chapitre 7, traite aussi l’objectif 2 
de la thèse et discute spécifiquement : 
• La caractérisation minéralogique des résidus post-traitement collectés de la FT 
• La prédiction du comportement environnemental des résidus post-traitement collectés de la 
FT par des essais statiques et cinétiques. 
Les résultats ont révélé la présence des formes oxy-hydroxydes de Fe, des sulfates, des sulfures, 
des carbonates et des argiles. Les résultats ont montré que, selon la directive D019 : 1) les résidus 
RPB1 ont été classés lixiviables pour le Fe, le Ni et le Zn; 2) les résidus CB ont été classés 
lixiviables pour le Mn, le Ni et le Zn, et 3) les résidus RPB2 ont été classés potentiellement 
générateurs d’acide et lixiviables pour le Ba, le Fe, le Mn, le Ni et le Zn. Également, basé sur les 
résultats des essais cinétiques, les résidus PBR1 et CB ont généré un DMN (Ni, Zn) en comparaison 
avec CQES. Cependant, les résidus RPB2 généraient un nouveau DMA, avec de fortes 
concentrations en Fe et en sulfates. 
Le chapitre 9, présenté aussi sous forme d’un article scientifique, soumis dans la revue Journal of 
Environmental Management (2019), traite l’objectif 3 de la thèse, discute plus spécifiquement : 
8 
 
• Le traitement des résidus post-traitement de la filière sur le terrain par le procédé de 
solidification/stabilisation (S/S) en utilisant trois types de liants hydraulique (ciment 
portland, ciment portland + scories et ciment portland + cendres volantes type C) 
• La caractérisation physicochimique et minéralogique des solides traités par S/S 
• L’évaluation de l’efficacité du traitement par S/S en utilisant des essais de compression et 
des essais de lixiviation statique (TCLP, SPLP et CTEU-9) et semi-dynamique (test de 
lixiviation sur les monolithes). 
Les résultats des analyses minéralogiques des résidus traités par S/S ont montré une minéralogie 
semblable indépendamment du type de liant testé: portlandite, C-S-H, monosulfoaluminate, 
carbonates et silicates. Les résultats des tests de lixiviation des résidus traités par S/S ont montré 
qu’une faible remobilisation du Ba pourrait se produire et dépasse légèrement les limites des Lignes 
directrices sur la gestion des matières résiduelles et des sols contaminés traités par stabilisation 
et solidification. Également, basé sur la même limite susmentionnée, les essais de compression ont 
montré que les résidus stabilisés par du ciment portland + cendres volantes type C n'ont pas 
satisfaits la limite des critères d’enfouissement au 56éme jour. Cependant, lorsque les limites de 
l’USEPA sont prises en compte, tous les échantillons traités par S/S sont considérés comme non 
dangereux et respectaient les limites fixées pour l’enfouissement dans les décharges. Les résultats 
du test sur les monolithes ont montré que la lixiviation des contaminants pour tous les solides 
étudiés était faible et inférieure aux critères de mobilité. Ainsi, le traitement par S/S en utilisant du 
ciment portland tout seul était la meilleure recette pour piéger les contaminants présents dans les 
résidus post-traitement provenant de la FT, tout en respectant les exigences environnementales. 
Le chapitre 10 comprend une discussion générale intégrée de l'ensemble des résultats et des points 
essentiels présentés dans la thèse, à savoir l'effet de la classe du test de lixiviation (statique ou batch 
vs dynamique), du type de test de lixiviation (unique vs parallèle), la nature de la solution de 
lixiviation (eau vs acide acétique), le pH de la solution de lixiviation (acide vs neutre vs base), le 
niveau de la limite réglementaire (D019 vs CQES vs TCLP vs UTS vs CCC), les conditions de 
l’essai cinétique (M/S vs G/D) ainsi que l’effet de l’ajout de pouzzolane (cendres volantes ou 
scories) sur l’efficacité du traitement par S/S. 
Enfin, le dernier chapitre 11 présente les conclusions et recommandations en lien avec les travaux 
de recherche réalisés dans cette étude. 
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1.7 Organisation de la thèse 
Cette étude s’articule autour de trois étapes afin d'évaluer le potentiel de lixiviation des métaux et 
sulfates présents dans les résidus post-traitement du Fe-DMA provenant de deux filières : une au 
laboratoire et l’autre sur le terrain (Figure 1.1).  
La première étape du projet a consisté à élaborer une revue de la littérature pertinente, complète et 
récente sur le sujet de recherche pour mieux discerner la problématique et ainsi déterminer les 
besoins en recherche. 
La deuxième étape du projet a consisté à échantillonner les résidus post-traitement de la filière de 
traitement du Fe-DMA au laboratoire (FL) et sur le terrain (FT). La FL est composée d’une unité 
de type cendre de bois-SAD, d’un RPB et d’une unité de type calcite-SAD (Figure 1.1). Les unités 
composantes de la FL sont les suivantes (Rakotonimaro et al., 2018): 
• 2 unités de prétraitement du Fe (50% copeaux de bois et 50% cendre de bois : CB50-A et 
CB50-B) 
• 1 unité de traitement des SO42- (10% de sable, 40% de copeaux de bois, 20% de fumier de 
volaille, 10% de compost et 20% de calcite : RPB) 
• 1 unité de polissage (50% calcite et 50% coupeaux de bois : C50). 
Pour plus de représentativité, l’échantillonnage des solides dans les colonnes CB50-A, RPB et C50 
a été réalisé à trois hauteurs: la partie supérieure (50-60 cm), la partie inférieure (0-10 cm) et la 
partie centrale, au milieu (30-40 cm), de chaque colonne.  
Les résidus post-traitement de la FT ont été collectés au niveau du système installé sur le site minier 
restauré Lorraine (Latulipe, Témiscamingue, Québec). Les unités composantes de la FT sont les 
suivantes: 
• 1 unité de neutralisation de l’acidité et de précipitation partielle des métaux (18% de 
copeaux de tremble, 10% de fumier de volaille, 12% de compost, 10% de sable et 50% de 
carbonate concassé: RPB1) 
• 1 unité de traitement du Fe (100 % de cendres de bois: CB) 
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• 1 unité de polissage (36% de copeaux de tremble, 17% de fumier de volaille, 24% de 
compost, 21% de sable et 2% de carbonate concassé: RPB2). 
Pour avoir plus de représentativité, les solides ont été échantillonnés à l’entrée (In) et à la sortie 
(Out) de chaque unité de traitement (Figure 1.1) : à 20 cm de profondeur, à 2 m après chaque 
piézomètre et à 1 m avant la fin de chaque unité. En totalité, six échantillons ont été prélevés 
(RPB1-In, RPB1-Out, CB-In, CB-Out, RPB2-In et RPB2-Out).  
La troisième étape a visé l’évaluation de la mobilité des contaminants présents dans les solides 
post-traitement issus de la FL et de la FT. Après la collecte des résidus, ceux-ci ont fait l’objet 
d’une caractérisation approfondie (physico-chimique et minéralogique). La caractérisation 
physicochimique consistait à déterminer le pH de la pâte, l’humidité, la teneur en métaux, le 
carbone total (CT), le carbone inorganique (CI), le carbone organique (CO), le soufre total (ST), le 
soufre sulfate, les solides volatiles totaux (SVT) et les teneurs en sulfures volatils en milieu acide 
et métaux simultanément extractibles (SVA-MSE). La caractérisation minéralogique a servi pour 
identifier les phases minéralogiques présentes dans les résidus post-traitement ainsi que leur degré 
de cristallinité. Cette caractérisation a impliqué l’utilisation de trois méthodes d’identification : la 
méthode de diffraction des rayons X (DRX), l’observation à la microscopie électronique à balayage 
couplée à la microanalyse (MEB-EDS) et finalement la spectroscopie photoélectronique aux 
rayons X (XPS).  
L’étude de la mobilité des contaminants présents dans les résidus a été effectuée au moyen des 
essais de lixiviation statique (unique et parallèle) et des essais cinétiques afin d’évaluer leur stabilité 
chimique. Le test TCLP, batch unique, était utilisé pour déterminer si un prétraitement de ces 
résidus est nécessaire avant leur élimination, pour évaluer la possibilité de leur co-disposition 
simultanée avec les déchets municipaux et enfin, pour classifier les résidus. Le test de lixiviation à 
pH dépendant, batch parallèle, a été appliqué pour déterminer l’influence de la variation du pH sur 
la lixiviation des contaminants inorganiques dans les résidus post-traitement. Ce test vise 
également à déterminer le pouvoir tampon ou la capacité de neutralisation des résidus et à mieux 
évaluer la spéciation chimique et le comportement des contaminants dans différentes conditions 
environnementales en fonction du pH. L’objectif des essais cinétiques était de simuler les 
conditions de lixiviation sur le terrain (M/S) par l’évaluation du comportement environnemental 
des contaminants dans les résidus post-traitement. Étant limité par les quantités de résidus 
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provenant de la FL, ces derniers ont fait l’objet d’essais cinétiques en mini-cellules d’altérations. 
Les résidus provenant de la FT ont été testés dans des petites colonnes (diamètre intérieur de 20,3 
cm et hauteur de 10,2 cm). 
Finalement, afin de contrôler la réactivité des contaminants présents dans les solides post-
traitement provenant de la FT et de limiter leur impact environnemental, ces derniers ont été traités 
par S/S. En totalité, six mélanges (M1 à M3, MR1 à MR3) ont été préparés et dont la composition 
en liant et solide est comme suit (Tableau 1.1). 
Tableau 1.1 Proportions (%) des différents mélanges utilisés pour le traitement par S/S 




20 4 10 20 4 10 
Scories 0 16 0 0 16 0 
Cendres 
volantes 
0 0 10 0 0 10 
Solides 
Lorraine 32 32 32 0 0 0 
Cendre de 
bois 
28 28 28 0 0 0 
Sable 20 20 20 80 80 80 
 
Les solides des mélanges M1 à M3 (Figure 1.1) correspondent à 80% de la masse sèche et sont 
composés de 32% de solide de Lorraine, de 28% de cendres de cogénération (Wood Ash Industries, 
Kirkland Lake, Ontario) et de 20% de sable qui ont été préalablement homogénéisés. Les cendres 
de cogénération ont été utilisées dans le but de diminuer la teneur élevée en carbone organique et 
le sable a été utilisé pour renforcer la résistance mécanique du mélange. Le solide de Lorraine 
correspond à un mélange équi-massique de RPB1-In, RPB1-Out, CB-In, CB-Out, RPB2-In et 
RPB2-Out. Trois liants (ciment portland GU, scories ou laitiers de hauts fourneaux et cendres 
volantes type C) ont été testés pour évaluer la S/S. Les mélanges MR1 à MR3 correspondent aux 
mortiers de références dont le solide est constitué de 80% de sable mélangé avec 20% du liant. Plus 
des détails concernant le mode opératoire déployé lors de la fabrication des mortiers ainsi que les 
masses calculées sont fournis dans l’annexe A. Une fois préparé, les solides traités par S/S ont subi 
une caractérisation physicochimique, minéralogique, mécanique et environnementale afin 
d’évaluer l’efficacité du traitement par S/S dans la perspective d’une gestion appropriée de ces 
déchets conformément aux réglementations. Les analyses physicochimiques consistent à 
déterminer la qualité des eaux de pores après chaque cassage (28 jours, 56 jours, 120 jours et 365 
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jours) pour chaque mélange. Les analyses minéralogiques ont été réalisées en utilisant la DRX, la 
spectrométrie infrarouge à transformée de Fourrier (FTIR) et l’analyse thermogravimétrique 
(ATG). L’étude de la stabilité mécanique des solides traités par S/S a été réalisée par l’intermédiaire 
de l’essai de compression uniaxiale qui permet de déterminer la contrainte axiale maximale que le 
mortier peut supporter (ou uniaxial/unconfined compressive Strength, UCS). La caractérisation 
environnementale vise à étudier la stabilité chimique des résidus post-traitement traités par S/S. 
Pour ce faire, des tests de lixiviation statiques (tel que les tests TCLP, SPLP et CTEU-9) et semi-
dynamique (tel que le test sur les monolithes) ont été réalisés. Plus de détails sur le mode opératoire 
utilisé sont fournis à l’annexe B.
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Figure 1.1 Étapes et méthodologie du projet de thèse 
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CHAPITRE 2 REVUE CRITIQUE DE LA LITTÉRATURE 
Ce chapitre est un complément de la revue de littérature présentée dans l’introduction des sections 
sous forme des articles (chapitres 4, 5, 6, 7, 8 et 9) de la thèse. 
2.1 Formation et traitement du DMA 
2.1.1 Formation du DMA 
Le DMA provient d’un processus d’oxydation naturelle des sulfures (minéraux acidogènes), en 
particulier de la pyrite (FeS2) et de la pyrrhotite (Fe1-xS), au contact de l’eau et de l'oxygène et en 
absence d’agents neutralisants (minéraux acidivores) ou en leur présence en quantités insuffisantes 
(Skousen et al., 2017). La réaction globale d’oxydation de la pyrite par l’oxygène en présence d’eau 
est donnée par l’équation (1) (Lindsay et al., 2015; Nordstrom et al., 2015) : 
𝐹𝐹𝐹𝐹𝑆𝑆2(𝑠𝑠) + 15 4 ⁄ 𝑂𝑂2(𝑔𝑔) +7 2 ⁄ 𝐻𝐻2𝑂𝑂 → 𝐹𝐹𝐹𝐹(𝑂𝑂𝐻𝐻)3(𝑠𝑠) + 2 𝑆𝑆𝑂𝑂42− + 4 𝐻𝐻+             (1) 
2.1.2 Traitement du DMA 
Pour limiter les impacts environnementaux significatifs, les eaux contaminées par le DMA doivent 
être collectées et traitées afin d'augmenter le pH et de diminuer les concentrations en 
métaux/métalloïdes et sulfates avant d'être rejetées dans l'environnement. 
On distingue deux grands types de traitement du DMA : le traitement actif et le traitement passif 
(USEPA, 2014). Généralement, les systèmes actifs sont conçus pour des eaux à faible pH, forte 
charge en contaminants et à fort débit, tandis que les systèmes passifs sont plus appropriés pour les 
faibles débits et la contamination faible à moyenne. Les systèmes actifs et passifs du traitement du 
DMA peuvent être subdivisés en systèmes de traitement biologique (ou biochimiques) et abiotique 




Figure 2.1 Approches biotiques et abiotiques de traitement du DMA (tiré de Genty, 2012) 
2.1.2.1 Traitement actif du DMA 
Le traitement actif est une approche qui nécessite une intervention régulière pour l’opération, 
l’entretien, la surveillance en continu et l’utilisation des sources d'énergie externe (USEPA, 2014). 
Le traitement actif chimique consiste à collecter les eaux contaminées et à les traiter chimiquement. 
Il existe plusieurs méthodes chimiques de traitement du DMA à savoir : 1) la neutralisation à la 
chaux qui vise à augmenter le pH, l'alcalinité et à précipiter les métaux et les sulfates (Johnson et 
Hallberg, 2005; USEPA, 2014). Elle comprend les procédés de traitement conventionnels 
(Kuyucak et al., 2001; Macías et al., 2017) et le procédé de boues à haute densité (BHD) (Kuyucak 
et al., 2001; McDonald et al., 2006; Mackie et Walsh, 2015) qui consiste à recycler les boues qui 
ont un pouvoir neutralisant résiduel et qui accélère la précipitation des métaux et du sulfate (gypse), 
permettant ainsi d’économiser l’ajout de neutralisant; 2) les technologies électrochimiques qui sont 
considérées comme une alternative à la neutralisation et à la précipitation chimique (Bejan et 
Bunce, 2015; Radjenovic et Sedlak, 2015; Foudhaili et al., 2019) et 3) les procédés de séparation 
membranaire (Fornarelli et al., 2013; Pozo-Antonio et al., 2014). 
Le traitement actif biologique repose sur la production d’alcalinité et l’enlèvement des métaux et 
des sulfates par précipitation (sous formes des sulfures métalliques peu solubles) sous l’activité des 
bactéries (Nodwell et Kratochvil, 2012). Parmi les systèmes de traitement biologique actifs, il y a 
les bioréacteurs à lit fluidisé, les réacteurs à membranes, les procédés BioSulphide® et 
ChemSulphide® de Bioteq, Biopaq, etc. (Nodwell et Kratochvil, 2012; Littlejohn et al., 2015). Les 
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technologies bio-électrochimiques telles que les piles à combustible microbienne sont aussi 
considérées comme un traitement biologique actif qui vise à précipiter les minéraux et à récupérer 
l'énergie produite (Luo et al., 2014; Pandey et al., 2016). Cependant, les applications à pleine 
échelle de ces systèmes ne sont pas encore disponibles (Bejan et Bunce, 2015; Rakotonimaro et 
al., 2017a; Foudhaili et al., 2019). 
2.1.2.2 Traitement passif du DMA 
Lors de la fermeture d'une mine, le traitement actif n'est pas considéré comme une option viable 
pour la restauration à long terme des sites (Skousen et al., 2017). Ainsi, la mise en œuvre des 
systèmes de traitement passif à la source de la pollution demeure une alternative intéressante pour 
traiter le DMA (Ayora et al., 2013 ; Hedin et al., 2013; USEPA, 2014; Skousen et al., 2017). 
Le traitement passif chimique comprend les approches technologiques suivantes : 1) le drain 
anoxique calcaire (DAC; USEPA, 2014). L’effluent contaminé coule sous conditions anoxiques 
dans le drain par gravité. Le DMA dissout le calcaire en entraînant ainsi la libération des carbonates 
qui réduisent l'acidité et augmentent le pH ainsi que l'alcalinité de l'effluent (Genty et al., 2012b) ; 
2) le drain calcaire oxique (DCO) qui correspond à une circulation du DMA dans une tranchée 
isolée de l’atmosphère. Le DMA est acheminé dans le DCO à partir d’une tranchée excavée dans 
le sol. Il y a donc contact avec l’air et ajout d’O2 dissous. Ce type de drain favorise à la fois la 
production d’alcalinité et la précipitation des métaux et il est généralement recommandé pour 
traiter un DMA ayant déjà été en contact avec l’air (Cravotta et Ward, 2008). 
Le traitement passif biochimique comprend les procédés suivants : 1) les réacteurs passifs 
biochimiques (RPBs) qui consistent en une excavation remplie d'un mélange réactif solide 
constitué de quatre groupes de composants [substrats, matériaux inertes, matériaux neutralisants et 
source de bactéries sulfato-réductrices (BSR)] (Neculita et al., 2007; Vasquez et al., 2016a; 2016b; 
Genty et al., 2017; Zhou et al., 2017). Ces RPBs sont utilisés pour augmenter le pH, produire de 
l’alcalinité et pour enlever les métaux et les sulfates présents dans le DMA en se basant sur l’activité 
des bactéries anaérobies, y compris les BSR (Neculita et al., 2007). Plusieurs RPBs ont été mis en 
place avec succès à grande échelle pour traiter les effluents contaminés (Kuyucak et al., 2006; 
Libéro, 2007; Gusek et al., 2011; Ness et al., 2014) ; 2) les marais artificiels qui sont des zones 
humides ou des écosystèmes conçus pour imiter les processus naturels associés à la végétation, au 
sol et aux microorganismes pour traiter le DMA en impliquant différents processus physiques, 
17 
 
chimiques et biologiques, notamment l'absorption des nutriments, la dégradation bactérienne 
(assimilation et transformation microbiologique), la filtration, l'oxydation, la précipitation et 
l'adsorption (Vymazal et Kröpfelováa, 2011). Les marais artificiels ont été largement utilisés, en 
particulier dans les sites miniers abandonnés, en raison de leur rapport coût-efficacité ainsi que 
leurs faibles exigences relatives à la maintenance (USEPA, 2014; Peer et al., 2015) et 3) les 
barrières réactives perméables (BRPs) qui sont constituées d'une zone de traitement dans laquelle 
un matériau perméable réactif est placé et à travers lequel les eaux contaminées passent (USEPA, 
2014; Shabalala et al., 2017). Les matériaux réactifs utilisés dans les BRPs sont : les métaux zéro 
valents (Madzin et al., 2016), le calcaire (Wang et al., 2016), l'apatite (Xu et al., 2016), le charbon 
actif (Grajales-Mesa et Malina, 2016), le compost et les zéolites (USEPA, 2014). Plusieurs 
exemples de systèmes de traitement passif chimique et biologique du DMA développés au 
laboratoire et sur le terrain sont données au sont données au Tableau 2.1.  
De nombreux problèmes ont été rencontrés lors du fonctionnement des systèmes de traitement 
passif du DMA. Pour les DCOs, une diminution de la réactivité due à l’enrobage du calcaire par 
des précipités secondaires a été observée (Potvin, 2009; Genty, 2012; Rakotonimaro et al., 2018). 
Les RPBs ont présenté des problèmes de colmatage, une rétention moyenne du Fe (pour des 
concentrations élevées > 500 mg/L) et une diminution de l'efficacité pour des pH < 5 ou des 
potentiels d’oxydoréduction trop élevés (Neculita et al., 2007). Ainsi, pour améliorer l’efficacité 
de ces systèmes passifs et surmonter les problèmes déjà discutés, plusieurs techniques ont été 
testées à savoir : 1) les systèmes de réduction et de production d'alcalinité (SRPA) qui est un DAC 
recouvert par une couche de matière organique (compost, fumier, etc.), qui consomme de l'O2 
dissous et réduit Fe (III) en Fe (II). Une source supplémentaire de l'alcalinité peut être produite à 
partir des BSR dans la couche organique. La génération de H2S et la précipitation subséquente des 
sulfures métalliques insolubles est également possible à l'intérieur de la couche organique, en 
fonction du temps de séjour de l'eau dans le système (Ayora et al., 2013); 2) le substrat alcalin 
dispersé (SAD) qui se compose d'un réactif alcalin à grains fins (communément calcaire CaCO3) 
mélangé avec un matériau grossier, inerte, et à haute surface (généralement des copeaux ou des 
flocons de bois, etc.) de sorte que les surfaces de la matrice inerte sont partiellement recouvertes 
avec la substance réactive ce qui permet d’améliorer davantage la perméabilité du système (Ayora 
et al., 2013; Rakotonimaro et al., 2016). 
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 Tableau 2.1 Systèmes de traitement passif sur les sites miniers abandonnés 






Grande Mine Morrison, ouest de la Pennsylvanie, 
E.-U 
Drain anoxique calcaire à 92% de CaCO3 Fe, Mn, Al, Co, 
Ni, Zn 
Watzlaf et al. (2000) 
‘Friendship Hill National Historic Site’ 
Fayetteville, Pennsylvanie, E.-U 
Procédé utilisant un drain de calcaire fluidisé Fe, Al, Mn Sibrell et al. (2003) 
Drain oxique 
calcaire 
Pilote ‘Reevesdale Mine South Dip Tunnel’ 
Anthracite Coalfield, Pennsylvanie, E.-U. 
1450 tonnes métriques de calcite de grande pureté 
suivies de deux marais de 0,7 m de profondeur 







Pilote Site minier en Colombie Britannique, 
Canada 
Réacteur passif biochimique composé de compost et 
BSR 
Cu, Cd, Co, Ni, 
Zn 
Ludwig et al. (2002) 
Site Durango (projet UMTRA), 
Colorado, E.-U 
Barrière perméable réactive composée de diverses 
formes de fer métallique 
U, Se, Mo, As Dwyer et Marozas 
(1997) 
Grande Mine de Nickel Rim, Sudbury, Ontario, 
Canada 
20% de compost municipal, 20% de paillis de 
feuilles, 9% de copeaux de bois, 50% de gravier, et 
1% de calcaire entre 2 couches de sable 
Al, Cu, Fe, Ni, 
Zn 
Mayer et al. (2006) 
Mine de pyrite Aznalcóllar, Espagne  Barrière réactive perméable composée d'un mélange 
de calcaire et de compost végétal 
Zn, Al, Cu, 
𝑆𝑆𝑂𝑂4
2− 
Gibert et al. (2011) 
‘Success Mine and Mill’, Shoshone 
County, Idaho, E.-U. 
Barrière réactive perméable composée d’apatite II ™ 
(dérivés d’os de poisson transformés) avec des BSR 
Cd, Pb, Zn, 
𝑆𝑆𝑂𝑂4
2− 




Pilote Ferrara, Italie Marais sous-surfaciques à flux horizontal Cu, Ni, Zn Galletti et al. (2010) 
Mine Kristineberg, Suède 4 marais à écoulement horizontal en surface Fe, Zn, Cu, Cd Nyquist et Greger 
(2009) 
Grande Marchand PTS, Pennsylvanie, E.-U. 6 étangs connectés avec un marais artificiel Fe Hedin (2013) 
Mine de Pb/Zn, Province Guangdong, 
Chine 
Marais artificiels végétalisés et étang de stabilisation Pb, Zn, Cd Yang et al. (2006) 




Pilote Mine de charbon Tab Simco, Illinois,  
E.-U 
5 réacteurs passifs biochimiques Fe, Al, Cu, Cd, 
Zn, Ni 
Lefticariu et al. 
(2016) 
Site minier à Grand Junction, Colorado, 
E.-U 
Réacteur passif biochimique à bactéries réductrices 
de sélénate 
Se Rutkowski et al. 
(2010) 
Grande Mine Golinsky, Californie, E.-U Réacteur passif biochimique à flux vertical avec 
bassin de mélange 
Fe, Al, Cu, Zn, 
Cd, Mn 
Gusek et al. (2011) 
Mine Wood Cadillac, Québec, Canada Biofiltre : avec BSR As Libéro (2007) 
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La méthode CaCO3-SAD a permis de traiter efficacement les métaux trivalents mais pas les métaux 
divalents (Fe, Zn, Mn, Cu, Pb, Ni, Cd, Co) (Ayora et al., 2013). Le système MgO-SAD, composé 
de grains fins de magnésie caustique dispersés dans une matrice de copeaux de bois, a été prouvé 
efficace pour l’enlèvement complet des métaux divalents pour une eau préalablement traitée avec 
de la calcite à l’échelle du laboratoire et du terrain (Ayora et al., 2013) ; 3) le concept de lagon à 
oxydation naturelle du Fe, qui a été montré efficace pour prétraiter passivement le DMA à moyenne 
concentration en Fe (275 mg/L; Macías et al., 2012b) ; 4) l’utilisation des matériaux naturels et des 
déchets industriels modifiés chimiquement et thermiquement pour retenir les métaux dans le DMA 
ou le DMN (Calugaru et al., 2016; 2018). 
2.1.2.3 Traitement passif du DMA ferrifère 
Le Fe(II) est considéré comme un problème majeur lors du traitement du DMA. En effet, le Fe(II) 
se transforme en Fe(III), qui précipite sous forme d’hydroxyde de fer ferrique [Fe(OH)3], générant 
une quantité importante d’ions H+ et diminuant ainsi le pH : il s’agit d’une acidité résiduelle (Taylor 
et al., 2005; Lindsay et al., 2015). Il est donc indispensable de précipiter/enlever le Fe(II) présent 
dans le DMA avant de le rejeter. Le Tableau 2.2 résume plusieurs études qui ont déjà été réalisées 
pour traiter le DMA ferrifère (Fe-DMA) (concentration en Fe > 500 mg/L). Différentes 
technologies de traitement ont été développées à échelle laboratoire et terrain. L’efficacité du 
traitement du Fe-DMA varie d’une manière importante entre les différentes échelles en fonction 
de la composition chimique (en Fe et en sulfates) et du pH de l’effluent à traiter. Toutefois, tous 
les systèmes impliquant une seule unité de traitement s’avèrent inefficace pour traiter le Fe-DMA. 
En effet, les concentrations en Fe dans les effluents traités ne respectaient pas les normes de rejets 
ou les concentrations limites acceptables (ex. 3 mg/L au Québec et aux États-Unis). 
Ainsi, étant donné que l’efficacité des systèmes classiques de traitement du DMA fortement 
contaminé est limitée (Tableau 2.3), il est indispensable d’intégrer d’autres filières de traitement 
ou une combinaison de plusieurs unités de traitement classique pour traiter le DMA fortement 
contaminé (Caraballo et al., 2011; Maciàs et al., 2012a; Rakotonimaro et al., 2018). Ces systèmes 
peuvent être constitués par la combinaison de systèmes de production d’alcalinité et/ou 
précipitation des métaux de type DAC, DCO, RPBs et SAD. Une vue d'ensemble des filières de 
traitement passif des effluents contaminés sur terrain est fournie dans le Tableau 2.3.
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Tableau 2.2 Systèmes de traitement passif du DMA ferrifère 
Système(s) de 
traitement 
Essais Caractéristiques initiales du 
DMA 









RPB En colonne 6,8 500 2580 7-8,5 <200 1300 Chang et al. (2000) 
2,5 550 2500 6-7,5 9-290 30-905 Costa et al. (2009) 
2,3 1800 2700 6,5 70 1330 Harris et Ragusa (2001) 
5,5-6 300-1200 1000-
4000 
6,5-7 0,01-220 20-1000 Waybrant et al. (2002) 
2,89-5,69 504-1066 4022 6-6,3 1311-2342 - Neculita et al. (2008a) 
3-4 500 5395 6,1-6,5 77* - 91* 14* Rakotonimaro et al. (2017b) 
2,8 1000-
4000 
9000 6.1 22-50* 7* Genty et al. (2018) 
Sur site 2,3 735 - 5,5 215 - Guesk et Wildeman (1997) 
SRPA Sur site 3,58 787 3034 6,47 37,3 1352 Barton et Karathanasis 
(1999) 
DAC Sur site 2,3 1416 6719 6,2 202 2227 Hedin et Watzlaf (1994) 




4 2500 5395 6,65 99,9* 18–40* Rakotonimaro et al. (2016) 
CaCO3-SAD 5,62 66* < 10* 
CaMg(CO3)2-
SAD 
5,08 66* < 10* 
CB-SAD En colonne 3-4 2500±171 5395±988 8,3 17*−62* 7.5*−37* Rakotonimaro et al. (2017b) 
CaCO3-SAD 6-7 73* 47* 
* : % d’enlèvement, 1 : TRH= 7,3 jours, 2 : TRH= 10 jours 
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L’étude de Genty et al. (2016), pour le traitement du Fe-DMA sur le site minier de Lorraine, 
Québec, Canada, à l'aide d'un système passif à trois unités installées en 2011, a montré que le pH 
(~ 6) et la plupart des métaux (As < 0,01 mg/L, Cu < 0,01 mg/L, Ni < 0,004 mg/L, Pb < 0,007 
mg/L et Zn ~ 0,055 mg/L) respectaient les limites réglementaires de rejet de la Directive 019, à 
l'exception du Fe qui restait élevé (malgré la diminution de 1800 mg/L à 390 mg/L). Cette forte 
concentration en Fe dans l’effluent traité est due à la détérioration (ex. colmatage) des 
performances de l'unité de cendres de bois et de certains écoulements en surface apparues depuis 
2013. L’étude de Rakotonimaro et al. (2018) a été réalisée ensuite pour évaluer l’efficacité de 
traitement d’un Fe-DMA fortement contaminé (pH = 3,04; 2350 ± 330 mg/L Fetot, 5073 mg /L 
SO42-) à long terme et améliorer l’écoulement (propriété hydraulique) à travers la filière installée 
sur le site Lorraine. La nouvelle filière, testée à l’échelle pilote de laboratoire, est composée d’une 
unité de CB-SAD, un RPB et une unité CaCO3-SAD. Les résultats obtenus ont montré que le pH 
augmentait à 8,1 et que l'élimination du Fe et du sulfate dépassait 99% et 46-74%, respectivement. 
Tableau 2.3 Filière de traitement passif du DMA sur terrain 








Canal de roche d'aération, cuve de 
décantation, biofiltre de tourbe, RPB, 
canal de ré-aération à base de calcaire 
Cu, Ni, Zn, Fe, 
Mn 
Clyde et al. 
(2016) 
Merrick Landfill, 
North Bay, Ontario, 
Canada 
Filtre à lit bactérien composé de 
tourbe et de copeaux de bois 
Al, Fe, Mn, Sr, 
Zn 





Lagune d’oxydation naturelle de Fe, 
réacteur CaCO3-SAD, ponds de 
décantation, cascade d’aération, 
réacteur MgO-SAD 







Drains dolomitiques, RPB, cendres de 
bois 







RPB (1), DAC, RPB (2), pond 
d’aération, DAC 
Al, As, Cd, 
Cu, Fe, Pb, 
Zn, Mn 






RPBs anaérobies à flux vertical (2), 
marais à écoulement horizontal en 
surface (3), filtre à sable et étang 
d’accumulation 




2.2 Caractérisation, stabilité et gestion des boues de traitement du 
DMA 
Qu’ils soient actifs ou passifs, chimiques et/ou biochimiques, les systèmes de traitement du DMA 
génèrent des boues qui diffèrent d’un point de vue composition chimique, minéralogie, propriétés 
physiques et stabilité géochimique et environnementale à long terme. 
2.2.1 Caractérisation des boues de traitement du DMA 
2.2.1.1 Boues de traitement actif du DMA 
Les procédés conventionnels de précipitation produisent des boues avec moins de 5% de matières 
solides, alors que les procédés BHD génèrent des boues plus denses (> 20% de matières solides) 
et qui sont chimiquement plus stables en raison de la recirculation d’une certaine proportion des 
boues ayant un potentiel de neutralisation résiduel (Coulton et al., 2003; Johnson et Hallberg, 
2005). Les boues issues du traitement actif chimique du DMA ont des valeurs de pH élevées entre 
8,2 et 8,5. Ceci peut leur conférer l'avantage d'être utilisées en tant qu’agent de neutralisation 
(Zinck, 2005; Zinck et al., 2013; Rakotonimaro et al., 2017a). Les boues obtenues à partir des 
procédés conventionnels de traitement sont fortement aqueuses (95-98% d'eau) à composition 
multiple dont la déshydratation est difficile et coûteuse en raison de l’utilisation d'agents 
épaississants et floculants (Djedidi et al., 2009). Les boues de traitement actif renferment plusieurs 
métaux notamment du Fe, de l’Al, du Zn, du Ca, du Mg, etc. (Zinck et al., 1997; McDonald et al., 
2006). Plusieurs espèces de métaux et metalloïdes pourraient également être présentes 
dépendamment de la qualité de l'eau contaminée. Les procédés BHD produisent des boues à 
particules plus petites et les tailles de particules mesurées pour des boues fraîches sont supérieures 
à celles des boues âgées (Zinck et al., 1997). Une étude réalisée par Zinck et al. (1997) a permis de 
mettre en évidence que la teneur en solides des boues issues des procédés BHD se situait entre 
2,4% et 32,8% et qu’une augmentation de 25% de la teneur en matières sèches a été observée lors 
du vieillissement des boues. De plus, les résultats ont montré que les valeurs du potentiel Eh étaient 
variables (58 – 315 mV) et que les boues âgées avaient les valeurs de Eh les moins élevées. Par 
ailleurs, la composition minéralogique renferme essentiellement des systèmes cristallins et 
amorphes d’(oxy)hydroxydes de Fe et d’Al tels que la ferrihydrite [Fe3+2O3·0.5(H2O) ], la goethite 
[α-FeO(OH)], la schwertmannite [Fe8O8(OH)6(SO4)·nH2O], la basaluminite 
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[Al4(SO4)(OH)10·4H2O] et concernant le Ca, il a été trouvé sous forme de gypse [CaSO4·2(H2O)], 
de bassanite [CaSO4·0.5(H2O)] et de calcite (CaCO3) (Zinck et al., 1997; Zinck, 2005). 
Généralement, la ferrihydrite et la schwertmannite sont des phases métastables qui ont tendance à 
se transformer en goethite, plus stable, lors du vieillissement de la boue (Acero et al., 2006). Pour 
les systèmes qui utilisent le lait de chaux Ca(OH)2 comme agent neutralisant (CaO mélangé avec 
de l’eau), les boues étaient principalement constituées de la calcite, de gypse et des phases de Fe 
hydratée (comme la ferrihydrite), faiblement cristalline, à laquelle de nombreux métaux étaient 
associés (Beauchemin et al., 2010). En raison de leur nature non cristalline et de l'abondance de 
particules nanométriques, les boues de neutralisation sont difficiles à caractériser par des approches 
minéralogiques classiques et la spéciation des métaux/métalloïdes est encore mal comprise 
(Beauchemin et al., 2010). Une étude plus récente de Macías et al. (2017) sur les boues de 
traitement actif du DMA par neutralisation CaO et/ou MgO suivie par une agitation et une 
sédimentation a montré que ces déchets solides sont riches en métaux notamment en Ca et en Mg 
provenant principalement de l’agent neutralisant utilisé ainsi qu’en Zn, en Mn, en Fe, en Al, en Cu 
et en S provenant du DMA. Ces boues ont une densité à sec de 1,9 g/cm3 et une teneur en eau 
d’environ 30%. Les phases minéralogiques ont montré la présence de gypse nouvellement formé, 
favorisé par les teneurs importantes en Ca et en SO42- provenant de l’agent neutralisant et du DMA, 
respectivement. Ces boues renferment également des (oxy)hydroxydes métalliques ainsi que des 
(oxy)hydroxysulfates.  
Plusieurs modélisations géochimiques (tels que PHREEQC et VMINTEQ) ont également été 
réalisées pour prédire les propriétés des boues générées lors du traitement actif chimique du 
drainage minier en se basant sur le type de traitement et les agents alcalins utilisés (Koide et al., 
2012). Concernant le traitement actif biologique, ces systèmes ne génèrent pas de boues mais 
permettent plutôt une récupération sélective des précipités (métaux et sulfures métalliques) qui 
seront par la suite utiles pour d'autres applications (Rose, 2013; Johnson, 2014). 
2.2.1.2 Boues de traitement passif du DMA  
Les boues de traitement passif du DMA ont généralement une densité de tassement élevée (0,12–
0,28 kg/L), une faible viscosité intrinsèque (5,23-15,99 cm3/g), une faible résistance spécifique à 
la filtration (~1010 m/kg) et un faible coefficient de compressibilité (0,28-0,68) (Dempsey et Jeon, 
24 
 
2001). De plus, le pH de la pâte des boues est aux alentours de 7 (Dempsey et Jeon, 2001; Neculita 
et al., 2008b). 
Pour les systèmes de traitement passif chimique utilisant des cendres de bois, la caractérisation des 
précipités montre bien qu’il y avait eu formation de la goethite, de gypse, de la lépidocrocite [y-
FeO(OH)] et plus rarement de la jarosite [KFe3(OH)6(SO4)2] à la surface des matériaux réactifs 
(Genty et al., 2012c). Pour un système de traitement utilisant du CaCO3-SAD à pleine échelle sur 
le site Mina Esperanza en Espagne, les boues de traitement présentaient des précipités riches en Fe 
et en Al, où la présence de la schwertmannite et de la goethite a été confirmée (Caraballo et al., 
2011; Macías et al., 2012a; 2012c). Les précipités riches en Al contiennent généralement du S, du 
Ca et du Cu sous la forme d’hydrobasaluminite Al4(SO4)(OH)10.12-36(H2O), de gypse et de calcite 
(Caraballo et al., 2011; Pérez-López et al., 2011; Macías et al., 2012c). Pour les systèmes de 
traitement qui utilisent le MgO-SAD testés à l’échelle pilote sur le site abandonné de Monte 
Romero en Espagne, les boues de traitement passif du DMA présentaient des précipités riches en 
Zn. Ces précipités étaient formés par des constituants majeurs (Zn, Mg, Ca et Mn) sous forme 
d’hydrozincite Zn5(CO3)2(OH)6 et de loseyite (Mn, Zn)7(CO3)2(OH)10 avec des teneurs faibles en 
Cd, en Co et en Ni (Pérez-López et al., 2011; Macías et al., 2012c).  
Les boues de traitement passif biochimique issues des RPBs renferment des phases 
d’(oxy)hydroxydes, des minéraux carbonatés et des sulfures métalliques contenant du Fe, du Cd, 
du Ni et du Zn (Neculita et al., 2008b; Rakotonimaro et al., 2017b). Les mécanismes d’enlèvement 
des métaux identifiés étaient principalement l'adsorption, des mécanismes de transfert (ou rétention 
à la surface) liés à la matière organique (pour Cd, Ni et Zn) et la précipitation sous forme 
d’(oxy)hydroxydes pour le Fe et le Mn (Neculita et al., 2008b; Potvin, 2009). Le Fe était présent 
sous forme de goethite et de lépidocrocite alors que les carbonates étaient présents sous forme de 
calcite et d’oxamite [(NH2)2(CO2)2H2O)]. Les boues de traitement contenaient des sulfures sous 
forme de makinawite (FeS), de greigite (Fe3S4), de pyrite, de chalcopyrite (CuFeS2) ainsi que des 
sulfates sous forme de gypse (Neculita et al., 2008b). Des phases d’(oxy)hydroxydes composés 
principalement de Fe et d’O, avec d'autres métaux dans la structure tels que le S, le Ni et le Zn ont 
également été trouvées (Neculita et al., 2008b). En plus du Fe, ces boues renferment aussi de l’Al 
qui provient principalement de la précipitation d'hydroxydes amorphes à un pH supérieur à 5 
(Genty et al., 2017; 2018). Il y a aussi d'autres métaux, comme le Ni, le Zn, le Pb, le Cr et le Cd 
qui peuvent être enlevés des eaux de drainage minier par précipitation, par co-précipitation et par 
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sorption à la surface des cendres volantes et des (oxy)hydroxydes amorphes de Fe et d’Al (Genty 
et al., 2017; Rakotonimaro et al., 2016; 2017a). En outres, ces boues renferment des sulfates sous 
formes de gypse, d’anhydrite ou d'ettringite (Ca6Al2(SO4)3(OH)12.26H2O) (Genty et al., 2017). 
2.2.2 Stabilité des boues de traitement du DMA 
Les principaux facteurs qui influencent la stabilité des boues de traitement du DMA sont : 
• Le pH lixiviant  
C’est le pH de l'eau à laquelle la boue pourrait être exposée. Plus le pH lixiviant est faible, plus la 
mobilité des métaux augmente. Toutes les boues (actif/passif, chimique/biologique) deviennent 
instables si elles sont exposées à des quantités suffisantes d’acide (Rakotonimaro et al., 2017a). 
Par exemple, une étude a montré qu’une boue riche en zinc (> 10% de Zn) exposée à un pH de 8,5 
peut lixivier du Zn en faibles quantités. Cependant, la mobilisation du zinc peut atteindre les 30 
mg/L si la même boue est exposée à un pH de 6,5 (Zinck, 2005). 
• Le procédé de traitement  
Le degré de stabilité des boues est indirectement lié au type de procédé de traitement utilisé. Dans 
les systèmes conventionnels de traitement à la chaux, la quantité de chaux consommée est élevée, 
ce qui aboutit à l’obtention de boues ayant un excès d'alcalinité. Par contre, les systèmes BHD ont 
un meilleur contrôle du pH, ce qui augmente le rendement d'utilisation de la chaux et produit des 
boues ayant des composants cristallins en contrôlant le mécanisme de précipitation (Zinck, 2005). 
• La cristallinité de la boue  
La libération d'un métal à partir des précipités cristallins est généralement inférieure à celle des 
matériaux amorphes ou mal cristallisés. D’une façon générale, plus le minéral est cristallin, moins 
d’éléments traces peuvent se retrouver dans sa structure ou être absorbés à sa surface (Acero et al., 
2006). Ainsi, la stabilité des boues dépend de la stabilité des phases amorphes. Cette caractéristique 
est d’importance pour évaluer si les précipités sont potentiellement toxiques ou non pour 
l’environnement à long terme (McDonald et al., 2006; Acero et al., 2006; Consani et al., 2016). 
• La composition de l'eau traitée  
La composition et les caractéristiques des effluents varient d'un site à un autre. Par conséquent, ce 
qui est efficace pour un site ne sera pas nécessairement efficace à un autre site. La stabilité des 
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boues est influencée par la présence de plusieurs éléments et en particulier par le rapport Fe (II)/Fe 
(III) et la présence de sulfates. Par exemple, Zinck et al. (1999) ont constaté qu’une proportion 
élevée de Fe (III) dans l'eau brute augmente la densité de la boue ainsi que sa décantation. 
Cependant, la quantité de Zn lixivié à partir des boues étudiées a augmenté avec l'augmentation de 
la concentration en Fe (III) dans l'eau brute. 
• L’excès d’alcalinité  
L’excès de l’alcalinité sert à diminuer la lixiviation des métaux et à augmenter ainsi la stabilité des 
boues à court terme, en tamponnant le pH dans la zone neutre ou alcaline (Zinck, 2005). 
• Le vieillissement des boues  
Dans les études sur le terrain et au laboratoire, la mobilité des métaux présents dans les boues 
diminue avec le vieillissement de ces dernières (Zinck et al., 1999). Il semble que les boues âgées 
ont tendance à moins lixivier les métaux présents que les boues fraîches. En effet, les boues âgées 
peuvent présenter une plus grande stabilité que les boues fraîches en raison d'une teneur plus élevée 
en solides totaux (25% ou plus) et la recristallisation des minéraux secondaires (Zinck et al., 1997). 
2.2.2.1 Stabilité des boues de traitement actif du DMA 
En raison de leur faible teneur en solides, les boues de traitement actif issues des systèmes de 
traitement conventionnel sont volumineuses, difficiles à déshydrater et ont une faible stabilité 
chimique (McDonald et al., 2006). De plus, la stabilité à long terme des métaux et métalloïdes 
présents dans ces boues est mal connue et devrait être encore mieux évaluée (Beauchemin, 2010). 
Les résultats du test de lixiviation par acide fort (SALT) proposé par McDonald et al. (2006) sur 
une boue provenant d’un système de traitement BHD ont montré que, une fois que le potentiel de 
neutralisation (PN) a été consommé, les éléments commencent à être lessivés (McDonald et al., 
2006). Par conséquent, les boues BHD doivent être préservées au moins à un pH d'environ 7 pour 
maintenir leur stabilité chimique (Rakotonimaro et al., 2017a). 
Les essais de lixiviation EN 12457-2 et Toxicity Characteristic Leaching Procedure (TCLP) 
peuvent parfois donner des résultats différents lors de l’évaluation de la stabilité des boues de 
traitement actif du DMA (Macías et al., 2017). En effet, les résultats de ces deux essais de 
lixiviation sur les boues provenant du traitement actif chimique du DMA ont révélé une divergence 
complète, classifiant les déchets à la fois comme inertes (selon le TCLP) et incompatibles pour être 
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éliminés dans des décharges de déchets dangereux (selon EN 12457-2) (Macías et al., 2017). À cet 
égard, la caractérisation environnementale des déchets par la procédure d’extraction séquentielle 
(PES) était en concordance avec les interprétations du test de lixiviation EN 12457-2, renforçant la 
dangerosité de ce type de résidus et indiquant qu’ils devraient être traités avant leur déposition ou 
co-déposition. Ces déchets nécessitent une gestion attentive à cause de la libération de 
concentrations élevées en métaux tels que le Cd, le Zn et l’Al lors d’une interaction avec les eaux 
de pluies et les acides organiques, résultant en un dépassement des seuils réglementaires (Macías 
et al., 2017). 
2.2.2.2 Stabilité des boues de traitement passif du DMA 
L’ensemble des études qui ont été effectuées sur la stabilité des boues de traitement passif du DMA 
sont représentées dans le Tableau C.1 (Annexe C). La grande stabilité chimique des boues issus 
des DCOs, des drains calcaires et des zones humides aérobies est principalement due aux 
(oxy)hydroxydes de Fe qui peuvent être impliqués pour immobiliser d'autres métaux dans leur 
structure et qui restent stables en milieu aéré (Zinck, 2005; Rakotonimaro et al., 2017a). 
La stabilité des boues des RPBs et la mobilité potentielle des précipités métalliques pourraient être 
évaluées par les tests de lixiviation (TCLP, PES, etc.) et par des analyses minéralogiques soutenues 
par modélisation d'équilibre thermodynamique. Les boues de traitement du Fe-DMA issues des 
RPBs ont montré que l'Al, le Cr et le Pb étaient principalement présents sous des formes 
relativement stables, tandis que le Cd se trouvait dans la fraction soluble et échangeable, indiquant 
une possible remobilisation dans des conditions spécifiques de pH-Eh (Rakotonimaro et al., 
2017a). De plus, ces résultats ont mis en évidence que les métaux (Fe, Mn, Ni et Zn) étaient liés 
aux fractions réductibles ou aux (oxy)hydroxydes du Fe et de Mn, mais qu’ils étaient également 
présents dans les fractions oxydables ou liés à la matière organique (Genty et al., 2012a; 
Rakotonimaro et al., 2016). La modélisation géochimique a prédit que la précipitation du Fe était 
sous la forme de goethite, car la plus grande partie du Fe était trouvée dans la phase réductible 
(Rakotonimaro et al., 2017b; Genty et al., 2018). Ces résultats suggèrent également que les métaux 
étaient relativement stables dans des conditions oxydantes. Néanmoins, les boues issues des RPBs 
doivent être stockées dans une eau non acide (pH près de la neutralité) pour éviter la remobilisation 
des métaux (Rakotonimaro et al., 2017a). 
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La stabilité des boues de cendre de bois a montré que le Fe, le Mn, le Ni et le Zn sont liés aux 
fractions réductibles ou (oxy)hydroxyde de Fe et de Mn. Ces métaux sont également présents dans 
la fraction oxydable ou dans la fraction liée à la matière organique (Genty et al., 2012a). Le Fe a 
été principalement stabilisé sous fraction réductible, ce qui confirme la précipitation éventuelle de 
la goethite observée par des analyses DRX et prédite par la modélisation géochimique; ceci est vrai 
aussi pour le Mn, le Pb et le Zn (Genty et al., 2012a). En effet, les formes (oxy)hydroxydes 
représentent des phases relativement stables pour ces métaux (Genty et al., 2012a). Cependant, il 
a été montré que la présence de Mn et de Ni n’étaient pas négligeable dans la fraction soluble ou 
échangeable et dès lors, des précautions doivent être prises pour éviter la remobilisation de ces 
éléments (Genty et al., 2012a). Ainsi, tout contact avec de l’eau est à éviter. Une faible mobilité 
potentielle pour le Mn et le Fe, qui se trouvaient principalement dans la fraction résiduelle, a 
également été trouvée pour des boues issues du traitement de Fe-DMA (Neculita et al., 2008b). Par 
contre, une autre fraction du Fe a été récupérée dans la fraction réductible. Le Ni et le Zn ont été 
retrouvés dans les fractions réductible, oxydable et résiduelle, alors que le Cd n’a été récupéré que 
dans la fraction oxydable (Neculita et al., 2008b). De ce fait, bien que les métaux soient immobiles 
pendant le traitement RPB, leur mobilité pourrait augmenter à partir de mélanges réactifs épuisés, 
si elles sont stockées de manière inappropriée (Neculita et al., 2008b). Ainsi, le stockage des boues 
provenant des RPBs dans l'eau à pH neutre serait approprié. Donc, des études supplémentaires sur 
la stabilité des métaux dans les mélanges réactifs usés sont nécessaires. 
Pour les boues du système CaCO3-SAD riches en Fe, il a été montré que le Fe et le S sont les 
principaux constituants les plus stables. Cependant, l’Al, le Zn, le Cu, le Mn et le Co sont libérés 
de la fraction soluble marquant ainsi le caractère instable de ces boues (Macías et al., 2012a). Par 
ailleurs, la lixiviation de la boue du système CaCO3-SAD riche, cette fois-ci, en Al a indiqué que 
l’Al, le S, le Ca, le Cu, le Mg, le Zn et le Mn sont les principaux polluants lessivés de la fraction 
mobile ou soluble après la PES (Macías et al., 2012a). Finalement, pour la boue du système MgO-
SAD riche en Zn, à l'exception du Fe, du S et de l’As, les métaux étaient principalement libérés de 
la fraction réductible avec des valeurs élevées (Macías et al., 2012a). Basés sur les tests EN 12457-
2 et TCLP qui ont été effectués sur les mêmes boues (CaCO3-SAD riche en Fe, en Al et MgO-SAD 
riche en Zn), les concentrations obtenues en As, en Ba, en Cd, en Cr, en Ni et en Pb ont permis de 
classer les trois boues comme inerte (MgO-SAD riche en Zn), non dangereuse (CaCO3-SAD riche 
en Al), dangereuse (CaCO3-SAD riche en Fe) et ont suggéré leur élimination dans un 
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environnement sec (Macías et al., 2012a; Rakotonimaro et al., 2017a). Cependant, si les 
concentrations en Fe, en Zn et autres éléments avaient été prises en compte, ces résidus pourraient 
être dans ce cas considérés comme dangereux (Macías et al., 2012a). Par conséquent, le mode de 
stockage recommandé pour les résidus de type SAD riches en Al et en Zn est, soit un dépôt de 
surface couvert, soit un tas de déchets, tandis que les résidus riches en Fe pourraient être co-
disposés avec les déchets municipaux (Macías et al., 2012a; Rakotonimaro et al., 2017a). 
2.2.3 Gestion des boues de traitement du DMA 
La gestion des boues varie beaucoup d'un site à l'autre et dépend en partie du type de boue produite 
(boues à faible densité, à haute densité ou déshydratées). Les boues peuvent être stockées avec ou 
sans couverture d'eau, avec les résidus et, occasionnellement, avec des boues d'épuration 
(Beauchemin et al., 2010). En raison de l'ampleur du problème environnemental du DMA et du 
potentiel économique inexploité de ces boues riches en métaux, la recherche d'applications et de 
valorisation de ces déchets est nécessaire. Généralement, pour concevoir la stratégie de gestion la 
plus appropriée pour les boues, plusieurs facteurs devraient être pris en considération : (1) la masse 
des boues; (2) la capacité de déshydratation de la boue ; (3) la densité de la boue; (3) le volume des 
boues ; (4) la stabilité chimique et physique ; (5) la composition des boues ; (6) la disponibilité de 
l’emplacement d'élimination et (7) les coûts (Zinck, 2005; Zinck et Griffith, 2013). Ainsi, deux 
principaux modes de gestion de ces boues peuvent être envisagés : 
2.2.3.1 Disposition et élimination des boues de traitement du DMA 
Les boues destinées à l'élimination nécessitent souvent un conditionnement, qui comprend la 
déshydratation, un prétraitement et/ou un traitement par stabilisation/solidification (S/S) chimique, 
afin de mieux gérer l'espace de stockage ainsi que pour stabiliser/fixer chimiquement les 
contaminants (Ma et al., 2019).  
Avant son élimination, la boue devrait être déshydratée et épaissie. Le but de réduire le volume par 
épaississement est de diminuer les coûts des étapes ultérieures de traitement des boues 
(Rakotonimaro et al., 2017a). La déshydratation des boues donne un matériau semi-solide plus 
facile à manipuler qui peut être pelleté, déplacé avec des tracteurs, transporté par des convoyeurs, 
etc. La capacité de déshydratation des boues dépend de la taille, de la morphologie et de la charge 
de surface des particules (Zinck, 2005). La déshydratation est nécessaire avant de jeter les boues 
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dans les sites de décharges afin de réduire la production de lixiviat (Turovskiy et Mathai, 2006). 
Les différentes techniques de densification des boues (déshydration et épaississement) sont 
fournies dans le Tableau C.2 (Annexe C). Avant la déshydratation, les boues doivent être 
conditionnées (ou doivent subir un prétraitement) afin d'améliorer l'élimination de l'eau (Zinck, 
2005). Le conditionnement des boues inclut souvent l’utilisation des produits chimiques 
(coagulant, floculant, polymères, etc.), des procédés thermiques, des opérations de G/D, etc. 
(USEPA, 1973; Zinck, 2005). Afin de mieux gérer l'espace de stockage et pour stabiliser/fixer 
chimiquement/physiquement les contaminants, les techniques de stabilisation peuvent être 
envisagées (Guemiza et al., 2017).  Dans le procédé de stabilisation, les boues dangereuses peuvent 
être transformées chimiquement ou thermiquement en formes non toxiques, ou bien par l’action 
d’un additif qui peut se lier aux résidus pour que la mobilité des métaux diminue (Prasad et Shih, 
2016). Les liants les plus utilisés sont la chaux, le ciment portland ordinaire et d’autres déchets 
(cendres volantes de charbon, laitier des hauts fourneaux ou scories ferrochrome) (Zinck, 2005; 
Benzaazoua et al., 2006; Prasad et Shih, 2016). La méthode de traitement par S/S est utilisée pour 
limiter la dissolution et le transport des contaminants, ainsi que pour transformer les déchets 
considérés « dangereux » en un matériau inerte (Prasad et Shih, 2016; Rakotonimaro et al., 2017a). 
Il existe plusieurs méthodes de stabilisation à savoir la sorption (Robertson et Shaw, 1997), à base 
de silice activée (Demers et al., 2009), l’utilisation des thermoplastiques (Robertson et Shaw, 
1997), l’utilisation des polymères (Zinck, 2005), l’encapsulation (Zinck, 2005) et la vitrification 
(Zinck et Griffith, 2006). 
Une fois conditionnées, les boues peuvent être éliminées dans les étangs (ou pond), dans des fosses 
minières, dans les mines souterraines (comme des remblais), elles peuvent également être 
mélangées aux résidus, disposées dans les parcs à résidus, sous des couvertures d'eau ou même 
dans les zones de décharge (Zinck, 2005). Le Tableau 2.4 représente l’ensemble de modes de 
gestion des boues en surface. 
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Tableau 2.4 Gestion en surface des boues de traitement 
Mode de dépôt 
en surface 
Avantages Inconvénients Références 
Dépôt dans des 
étangs 
subaériens 
Possibilité de décantation, de 
séparation solide-liquide, de 
déshydratation et d'élimination des 
boues simultanément; stabilité 
chimique des boues en raison de son 
alcalinité élevée; nécessite un design 
minimal; faible coût 
Nécessite de plus grandes 
superficies (problème pour certains 
pays); remise en suspension par le 
vent; fissuration des boues due à la 
perte d'humidité à la surface 
entraînant une augmentation de 
l'infiltration d'eau 






Dépôt dans des 
étangs 
subaquatiques 
Lixiviation minimale des métaux 
même dans les conditions 
réductrices; pas de problème 
d’érosion 
Dépend des conditions climatique 
(mouillage-séchage); 
aménagement d’espace est requis 
Co-disposition 
avec résidus et 
stériles miniers 
Possibilité de tamponner le pH des 
résidus basé sur l'excès d'alcalinité; 
remplissage d'espaces vides dans les 
résidus et les stériles 
Efficace uniquement lorsque 
l'oxydation ou la génération d'acide 




Solution économique pour le 
stockage des boues; pas d’effet sur 
les concentrations en métaux dissous 
ou les solides en suspension dans les 
eaux rejetées 
Possibilité de transfert de 
contaminants dans le milieu 
environnant 
Rakotonimaro 
et al. (2017a) 
Site 
d’enfouissement 
Placement des déchets dans un 
système de confinement sécurisé 
Devient de moins en moins une 
option viable à cause des enjeux 
législatifs environnementaux; 




2.2.3.2 Récupération et réutilisation des boues du traitement du DMA 
La récupération consiste à extraire des substances utiles comme les métaux, les oxydes métalliques 
et les sulfures métalliques à partir des boues, alors que la réutilisation consiste à réutiliser la boue 
après le traitement pour profiter de ses propriétés (entre-autre son potentiel de neutralisation) 
(Smith et al., 2013). La récupération des sous-produits à partir des boues pourrait potentiellement 
réduire les coûts et diminuer le risque de la responsabilité environnementale des mines (Smith et 
al., 2013). Bien que les boues puissent contenir une quantité non négligeable de produits 
récupérables tels que les oxydes/hydroxydes et les métaux ayant une valeur économique 
potentielle, la récupération des métaux est rarement adoptée en raison des coûts d'exploitation 
importants (Zinck, 2005; Zinck et Griffith, 2013; Anjali et Westerhoff, 2016). La faisabilité 
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économique de la récupération des métaux dans les boues dépend de nombreux facteurs qui 
comprennent (1) la composition chimique/minéralogique, (2) la quantité et le volume disponibles 
ou la masse, (3) l'existence (inclus l'emplacement) d’un acheteur potentiel pour le métal récupéré, 
(4) la disponibilité des technologies de récupération sélective, (5) les facteurs économiques (coûts 
totaux), et (6) la responsabilité (Smith et al., 2013). Cela pourrait expliquer le nombre limité 
d’études signalant la récupération des métaux des boues minières. Concernant la récupération des 
métaux, le Ni a pu être récupéré par adsorption sur la silice activée après lixiviation à l'acide 
sulfurique à partir des boues du traitement actif chimique par la chaux (El-Ammouri, 2000). La 
silice activée pouvait être recyclée. La même méthode a également été appliquée pour la 
récupération du Zn (El-Ammouri et al., 2000). Cependant, si la boue contient d'autres métaux ayant 
une solubilité similaire (tel que le Cu), la récupération sur de la silice pourrait ne pas être 
suffisamment sélective. Le Fe qui avait été utilisé comme coagulant a également été récupéré par 
resolubilisation des hydroxydes de Fe en Fe2(SO4)3 par addition de H2SO4 (Rakotonimaro et al., 
2017a). Les (oxy)hydroxydes de Fe ont été également récupérés à partir des boues de traitement 
actif et passif du DMA (Zinck et Griffith, 2012). La pureté de ces précipités de Fe dépend 
principalement de la qualité de l'eau traitée et du type de traitement. Un exemple de récupération 
de métaux pour des fins économiques est l’utilisation des (oxy)hydroxydes de Fe comme pigment. 
En effet, les (oxy)hydroxydes de Fe les plus purs et qui ont des caractéristiques pigmentaires ont 
été récupérés lors d'un traitement passif des eaux acides, tandis que les moins purs (avec Si, Al, et 
Ca) ont été récupérés à partir d'un traitement actif de l'eau alcaline riche en Fe (Rakotonimaro et 
al., 2017a). Pour qu’ils acquièrent une valeur marchande, les (oxy)hydroxydes de Fe sont 
déshydratés et transportés vers les installations de traitement pour le raffinage (enlèvement des 
impuretés), le prétraitement (la calcination et le mélange), le séchage, le broyage et l'emballage 
afin de répondre aux exigences et aux besoins des industries de pigment (par exemple, la taille et 
le pourcentage de solides) (Zinck et Griffith, 2012). Lors de la transformation des précipités 
ferriques aux pigments, les formes polymorphes solides de Fe-O (récupérées par traitement actif 
chimique du DMA) subissent un processus de déshydratation et de déshydroxylation en 
augmentant la température. Le produit final de la déshydroxylation est l’hématite et les deux phases 
intermédiaires sont le lépidocrocite et la maghémite. Le traitement se fait par palier de température 
et chaque contrainte thermique entraîne la formation d'une teinte différente (du brun au violet) 
(Michalková et al., 2013).  
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Les boues de traitement du DMA ont été également utilisées pour : (1) enlever le P des eaux usées 
à savoir les eaux des installations de production animale (Shepherd et al, 2016), de l'agriculture et 
des effluents de l'aquaculture (Sibrell et Tucker, 2012), et les eaux usées municipales (Sapsford et 
al., 2015) ; (2) traiter l’As (sous forme d’arsénite AsO33− et arséniate AsO43−) en se basant sur les 
propriétés adsorbantes des (oxy)hydroxydes de Fe provenant des boues de traitement du DMA 
(Rzepa et al., 2009; Ko et al., 2015); (3) enlever les colorants des eaux usées (Zinck, 2005); (4) 
traiter le DMA par les (oxy)hydroxydes tel que les ferrihydrites (Cui et al., 2012); (5) traiter et 
enlever les éléments de terres rares et radioactifs (Cui et al., 2016); (6) neutraliser les résidus et les 
stériles générateurs du DMA (Demers et al., 2015a, 2015b); (7) restaurer les sites miniers comme 
matériaux constituant la couche de rétention d’eau dans les couvertures à effet de barrière capillaire 
(CEBC) (Mbonimpa et al., 2016); (8) séquestrer le CO2 (Rakotonimaro et al., 2017a) et (9) 
construire des ouvrages (Zinck et Griffith 2013).  
D’autres approches de valorisation des boues de traitement actif et passif du DMA sont présentées 
dans le Tableau C.3 (Annexe C). 
2.3 Dernières remarques 
La revue de littérature a permis de cibler : 
• La caractérisation physicochimique et minéralogique des boues de traitement du DMA 
• L’évaluation de la stabilité chimique des boues de traitement du DMA 
• La méthodologie d'évaluation de la stabilité chimique des boues de traitement du DMA 
• Les différents modes de gestion des boues de traitement du DMA : déposition, traitement, 
récupération et réutilisation. 
Une conclusion importante ressortie de la revue est que la compréhension des mécanismes et des 
processus qui régissent l’enlèvement des métaux permettent une meilleure compréhension quant à 
la mobilité des contaminants. Cependant, ces mécanismes ne sont pas toujours bien identifiés et la 
recherche sur ce sujet doit se poursuive. Également, dépendamment de la qualité du DMA traité et 
de la technologie de traitement utilisée (chimique et/ou biochimique), les résidus post-traitement 
présentaient une stabilité chimique inconsistante. Par ailleurs, les études sur le comportement de 
lixiviation des résidus sous les différentes conditions d’altération tel que les cycles M/S et les cycles 
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G/D ne sont pas disponibles dans la littérature. En plus, les travaux de recherche doivent être encore 
menés afin de statuer sur la pertinence de l'élimination des boues conformément aux 
réglementations environnementales. Également, il n’y a pas des travaux effectués pour traiter (ou 
stabiliser) les boues de traitement passif du DMA.  
Dans ce contexte, les chapitres qui suivent (chapitres 4, 5, 6, 7, 8 et 9), présentent les grandes étapes 
de recherche effectuées durant cette étude. 
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CHAPITRE 3 DÉMARCHE MÉTHODOLOGIQUE 
 
La méthodologie générale du présent projet de doctorat comprend les étapes suivantes : 
• Revue de littérature 
• Échantillonnage des résidus post-traitement de la FL et de la FT 
• Caractérisation physicochimique et minéralogique des résidus post-traitement collectés 
• Réalisation des essais de lixiviation statiques en batch unique (TCLP) et en batch parallèle 
(pH-dependant leaching test) sur les résidus post-traitement 
• Réalisation des essais cinétiques sur les résidus post-traitement 
• Traitement par S/S des résidus post-traitement de la FT 
• Caractérisation minéralogique des résidus traités par S/S 
• Caractérisation mécanique des résidus traités par S/S 
• Caractérisation environnementale des résidus traités par S/S. 
Les travaux réalisés sur les solides de la FL et de la FT (Jouini, 2019) font partie de l’ensemble des 
travaux qui ont été effectués depuis 20 ans pour la restauration du site minier Lorraine, Latulipe, 
Qc, Canada. Un schéma récapitulatif des travaux réalisés est présenté dans Figure 3.1: 
 
Figure 3.1 Schéma récapitulatif des travaux réalisés sur le site minier Lorraine 
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Une caractérisation physicochimique et minéralogique des résidus post-traitement de la FL et 
l’évaluation de leur comportement environnemental par des essais statiques ont été réalisées selon 
les étapes suivantes : 
• Échantillonnage des résidus post-traitement de chaque unité de traitement (CB50, RPB et 
C50) 
• Caractérisation physicochimique (avant et après traitement du Fe-DMA) des résidus 
collectés: pH de la pâte, taux d'humidité, métaux totaux, carbone organique, carbone 
inorganique, soufre total etc. 
• Caractérisation minéralogique : DRX et MEB-EDS 
• Évaluation de la stabilité chimique par les essais de lixiviation statiques (TCLP et pH-
dependant leaching test) 
• Discussion de la stabilité chimique basée sur les essais de lixiviation statiques. 
Plus de détails sur la méthodologie adoptée et les résultats obtenus sont fournis dans le chapitre 4 
de la thèse et l’Annexe D. 
Étant donné que les résultats de la caractérisation chimique et du test TCLP pour les résidus de la 
FL avaient des écart-types plus ou moins élevés, il a été décidé de diviser chaque unité CB50, RPB 
et C50 (montée en colonne) de traitement de la FL par trois niveaux : 0-10 cm, 30-40 cm et 50-60 
cm. Également, des analyses physicochimiques et des essais de lixiviation (TCLP) ont été réalisées 
sur chaque section de chaque unité. Afin de mieux comprendre le mécanisme de rétention des 
métaux et des sulfates dans ces résidus, une autre méthode d’analyse minéralogique par XPS a été 
investiguée. Afin de mieux statuer sur le comportement géochimique à long-terme des résidus post-
traitement, des essais cinétiques en minicellule d’altération sous des cycles M/S ont aussi été 
réalisés. Les résultats des essais de lixiviation statique (TCLP) et cinétique ont été comparés. Plus 
de détails sur l’échantillonnage sont fournis dans le chapitre 10 de la thèse. Également, plus de 
détails sur la méthodologie adoptée et les résultats obtenus sont fournis dans le chapitre 5 et 
l’Annexe E. 
Pour mieux évaluer l’effet du climat semi-nordique (subarctique) sur le comportement 
géochimique des résidus post-traitement de la FL, ces derniers ont subi des altérations sous des 
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cycles G/D, réalisés dans des minicellules d’altérations. Plus de détails sont fournis dans le chapitre 
6 de la thèse. 
Une caractérisation physicochimique et minéralogique des résidus post-traitement de la FT et 
l’évaluation de leur comportement environnemental sous différentes conditions de pH ont été 
réalisées selon les étapes suivantes : 
• Échantillonnage des résidus post-traitement de chaque unité de traitement 
• Échantillonnage des eaux dans chaque piézomètre installé dans chaque unité de traitement 
• Détermination des indices de saturation des minéraux par calcul d’équilibre 
thermodynamique à partir des échantillons d’eaux collectés en 2015 et en 2017, 
respectivement 
• Caractérisation physicochimique (avant et après traitement du Fe-DMA) des résidus: pH 
de la pâte, taux d'humidité, métaux totaux, carbone organique, carbone inorganique, 
soufre total, etc. 
• Évaluation de la stabilité chimique des résidus post-traitement en utilisant le test de 
lixiviation statique en batch parallèle (pH-dependant leaching test) 
• Classification préliminaire des résidus post-traitement de la FT. 
Plus de détails sur l’échantillonnage des eaux et des solides sont fournis dans le chapitre 10. 
Également, les détails sur la méthodologie adoptée et les résultats obtenus sont fournis dans le 
chapitre 7 de la thèse. 
Une caractérisation physicochimique et minéralogique (DRX et XPS) des résidus post-traitement 
de la FT a été réalisée pour mieux comprendre les mécanismes de rétention des métaux et sulfates 
dans ces résidus. L’évaluation de la stabilité chimique et du comportement environnemental des 
résidus a été réalisé par l’essai de lixiviation TCLP et l’essai cinétique dans des mini-colonnes. 
Une discussion de la stabilité chimique et du comportement géochimique basée sur le test TCLP et 
l’essai cinétique a été faite afin de mieux anticiper le devenir de ces résidus. Plus de détails sont 
fournis dans le chapitre 8 de la thèse et dans l’Annexe F. 




• Caractérisation chimique et minéralogique des liants hydrauliques 
• Caractérisation minéralogique par MEB-EDS, DRX, TGA et FTIR des résidus traités 
• Caractérisation mécanique (des essais de compression uniaxial) des résidus traités 
• Caractérisation environnementale des résidus traités par des essais de lixiviation statiques 
(TCLP, SPLP et CTEU-9) et semi-dynamique (test de lixiviation sur les monolithes). 
Plus de détails sont fournis dans le chapitre 9 de la thèse et dans l’Annexe G.  
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CHAPITRE 4 ARTICLE 1 - STABILITY OF METAL-RICH RESIDUES 
FROM LABORATORY MULTI-STEP TREATMENT SYSTEM FOR 
FERRIFEROUS ACID MINE DRAINAGE1 
 
Cet article a été publié dans un numéro spécial Advances & Prospects in the Field of Waste 
Management de la revue Environmental Science and Pollution Research en Février 2019. 
4.1 Abstract 
Passive systems are often used for the treatment of acid mine drainage (AMD) on closed and 
abandoned mine sites. Metal-rich residues (solid precipitates) with variable chemical composition 
and physical properties can be generated. Their characterization is required to better anticipate the 
potential fate, including stability for disposal, potential recovery, or reuse. The present study 
evaluated the leaching potential of solids from a laboratory passive multi-step treatment for Fe-rich 
AMD (2350 ± 330 mg/L Fetot, 0.7 ± 0.4 mg/L Ni, 0.2 ± 3.0 mg/L Zn, and 5073 ± 407 mg/L SO42-, 
at pH 3.04 ± 0.45). To do so, post-treatment solids from three units [Fe-pretreatment reactor (50% 
wood chips and 50% wood ash- WA50), passive biochemical reactor - PBR for SO42- treatment 
(30% inorganic materials, 70% organic substrate), and polishing reactor (50% calcite and 50% 
wood chips - C50)] of a pilot laboratory treatment system were sampled. Physicochemical and 
mineralogical characterization, as well as static leaching tests were then performed. Results showed 
that all solids had high neutralizing potential, while high inorganic carbon was found in C50. 
Moreover, high metal concentrations were found in WA50. Metals and sulfates in all solids 
precipitated in the form of oxyhydroxides, oxy-hydroxy-sulfates, carbonates, sulfides, sulfate and 
native sulfur. The Fe was not found as problematic contaminant in solids, but it was in AMD. 
However, a probable generation of contaminated neutral drainage by Ni and Zn could occur from 
WA50. The C50 had the highest acid neutralizing capacity and could better resist to acid aggression 
 
1 Jouini, M., Rakotonimaro, T.V., Neculita, C.M., Genty, T., Benzaazoua, M., 2019. Stability of metal-rich residues 
from laboratory multi-step treatment system for ferriferous acid mine drainage. Environmental Science and Pollution 
Research 26(35), 35588–35601 (https://doi.org/10.1007/s11356-019-04608-1). 
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relative to solids from PBR and WA50. The PBR and C50 solids were considered as non-hazardous 
towards regulation’s limits and a potential co-disposal with municipal wastes could be a storage 
option. Further studies should be undertaken by testing other leaching and kinetic tests to assess 
long-term metal stability. 
Keywords: Mine drainage treatment residues, waste management, TCLP, acid neutralizing 
capacity 
4.2 Introduction 
Exploitation of mineral resources can generate large quantities of wastes, including waste rocks, 
processing tailings and sludge. These materials can generate, if not properly managed, 
contaminated water such as acid mine drainage (AMD), which is characterized by low pH and high 
concentrations of metals, metalloids and sulfates (Nordstrom et al. 2015). This acidic water may 
have harmful effects on plants, animals and humans (Favas et al., 2016; Liu et al., 2018). AMD is 
a worldwide issue in mining with significant environmental impacts that require a responsible 
management (Park et al., 2018). Passive treatment systems (chemical/biological) are presently 
preferred to treat AMD impacted-waters in closed and/or abandoned mine sites, as a multi-step 
system or a combination of several units, particularly with high contamination (Genty et al., 2016; 
Lee et al., 2016; Skousen et al., 2017; Genty et al., 2018; Martínez et al., 2019). However, these 
systems have limited effectiveness due to hydraulic issues by decreasing the permeability 
(clogging), passivation and formation of preferential flow (Rötting et al., 2008; Genty et al., 2016; 
Rakotonimaro et al., 2018). To limit these issues, system based on dispersed alkaline substrates 
(DAS) such as CaCO3-DAS (Rötting et al., 2008; Caraballo et al., 2011; Rakotonimaro et al., 2016; 
Macías et al., 2017b), MgO–DAS (Macías et al., 2012b; Ayora et al., 2013; Macías et al. 2017b), 
CaMg (CO3)2–DAS and wood ash (WA)–DAS (Rakotonimaro et al., 2016) were developed. These 
passive treatment systems generate solid residues (metal-rich solid precipitates) with variable 
chemical composition and physical properties, depending on water quality to be treated (Macías et 
al., 2012a; Genty et al., 2017; Rakotonimaro et al., 2017b). As a result, the literature is inconsistent 
as for the optimal management of the contaminated solids generated in AMD passive treatment 
systems. Indeed, Fe-rich solids from passive biochemical reactors (PBRs), that contained sulfides 
and oxyhydroxides, was recommended to be stored under the water, at a near neutral pH (Genty et 
al., 2012a). Other studies recommended that metal-rich solids (Fe, Al and Zn) from DAS systems 
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used for AMD passive treatment to be stored in a dry environment (Macías et al., 2012a). The As-
rich residues from PBRs were not categorized as hazardous wastes (Jong and Parry, 2005), while 
metal-rich residues (As, Cr and Se) from PBRs were relatively stable and were classified as non-
hazardous material (Simonton et al., 2000). Based on the authors’ best knowledge, metal stability 
in multi-step passive treatment systems for Fe-rich AMD that involve the use of both PBRs and 
DAS system has been not investigated until now. The stability of these secondary residues for safe 
disposal, in accordance with the different regulations, depends on their physicochemical and 
mineralogical characteristics (Simonton et al., 2000; Macías et al., 2012a; Kousi et al., 2018). 
During the excavation of passive treatment infrastructures, these residues are exposed to 
atmospheric conditions (water and oxygen). In case of non-stability, they could generate again a 
contaminated drainage with negatives environmental impacts. Therefore, a proper management of 
metal-rich residues generated during the treatment of AMD is still required and deemed necessary 
in order to control and prevent the possible metals second release.  
Several standardized leaching tests are used to characterize the potential release of contaminants 
from mine residues, such as the Community Bureau of Reference (BCR) sequential extraction 
procedure (SEP; Fernández-Ondoño et al., 2017), toxicity characteristics leaching procedure 
(TCLP; Pinto et al., 2014), synthetic precipitation leaching procedure (SPLP; Kim et al., 2005; 
Pinto et al., 2014), and pH-dependent leaching test (pHstat; Van Herreweghe et al., 2002; Cappuyns 
and Swennen, 2008). Each leaching test has advantages and drawbacks. For instance, SEP presents 
limitations as it was designed to perform metals solubility rates in soils and sediments that contain 
low to moderate metal concentrations (Caraballo et al., 2018). The TCLP is commonly used to 
identify if a pre-treatment of the residues is necessary before their disposal (USEPA, 1992), to 
evaluate the possible co-deposition of different residues and for the classification of hazardous 
waste (USEPA, 1992; Macías et al., 2012a), and as an indication for a potential valorization of 
metals from mining residues (Macías et al., 2017a). However, the TCLP has the disadvantage to 
take into account only As, Ba, Cd, Cr, Ni and Pb, whereas other contaminants such as Fe, Zn, Al 
are not considered. Thus, to better select a proper management approach for the contaminated 
solids, the pHstat is used as a complementary test to evaluate the potential disposal, the beneficial 
use and the treatment effectiveness of solid residues (e.g., mine waste, soil, sludge, combustion 




In this context, the main objective of the present study was to evaluate the leaching potential of the 
solids from a laboratory passive multi-step treatment for Fe-rich AMD composed of DAS-based 
and PBR units, to better anticipate their potential fate and management options (stability for 
disposal or potential for recovery). 
4.3 Materials and methods 
4.3.1 Sampling 
The study was performed on solid residues from a multi-step passive treatment system to evaluate 
their stability and potential environmental risks after their disposal (Rakotonimaro et al., 2018). 
Solids were sampled after over 1-year use for the treatment of Fe-rich AMD with the composition 
presented in Table 4.1:  
Table 4.1 Composition of Fe-rich AMD used in the multi-step passive treatment system 
Parameters Concentration (mg/L, except for pH) 
pH 3.04±0.45 
Al 1.6 ± 0.6 
Ca 430 ± 5 
Fetot 2350 ± 330 
Mg 33.5 ± 3.8 
Mn 8.2 ± 1.0 
Ni 0.7 ± 0.4 
Pb 0.2±0.1 
SO4 5073 ± 407 
Zn 0.2 ± 3.0 
 
Precisely, the samples originated from three reactors composing the multi-step system: the first 
unit was a Fe-pretreatment reactor type WA-DAS (WA50, precisely WA50-A in Rakotonimaro et 
al. 2018); the second was a PBR, for SO42- treatment; the last was a polishing unit type CaCO3-
DAS (C50). During the treatment, results showed a pH increase to 8.09, while Fe and sulfate 
removal exceeded 99% and 46-74%, respectively. More details are provided elsewhere 
(Rakotonimaro et al., 2018). Composition of the substrates in each treatment unit is presented in 
the Table 4.2. 
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Table 4.2 Compositions of the substrates (WA50, PBR, C50) used in the reactors of the multi-
step passive treatment system 
Components WA50 (% v/v) PBR (% w/w) C50 (% v/v) 
Sand - 10 - 
Wood chips 50 40 50 
Chicken manure - 20 - 
Compost - 10 - 
Wood ash 50 - - 
Calcite - 20 50 
 
As a note, each substrate (WA50, PBR and C50) was a mixture and was sampled as it was collected 
from each column reactor. Prior to their analysis, the solids were stored at T<4°C, carefully 
identified and sealed in double sealed containers (Ziploc) to avoid any alteration. Handling of solids 
was performed in a controlled atmosphere (anaerobic) chamber to avoid the potential changes in 
metal and sulfur speciation.  
To determine the stability of the solids, physicochemical and mineralogical characterizations as 
well as leaching tests were performed. Characterization aimed to determine the chemical 
composition of the residues and to identify the minerals present. Leaching tests were used to assess 
the potential mobility of contaminants (metals and sulfates) from the residues. 
4.3.2 Physicochemical and mineralogical characterization 
The physicochemical characterization consisted of determining the paste pH, water content, total 
carbon (TC), inorganic carbon (IC), organic carbon (OC), total sulfide (TS), total volatile solids 
(TVS), acid volatile sulfide-simultaneously extracted metals (AVS-SEM), and chemical elemental 
composition.  
The paste pH was measured in deionized water using a solid to liquid ratio of 1:10 (Method D4972-
95a) with a double junction electrode Orion GD9156BNWP of Thermo Scientific coupled with a 
VWR SympHony SB90M5 multimeter (relative accuracy +/- 0.01 pH) to provide rapid and 
inexpensive preliminary information about the sample acid generation or neutralization potential 
(ASTM, 1995). Water content was determined by drying the samples at relatively low temperature 
(40°C), in an oven with natural convection (BINDER Classic Line Series ED) for 72 hours. Then, 
the samples were left to cool in a desiccator, for 1 hour, and weighed.  
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The TC and TS were measured by combustion in an induction furnace (EL TRA CS-2000) coupled 
to an infrared analyzer (MA. 310 – CS 1.0; CEAEQ, 2013). The TOC was determined on solids 
after calcination for 16 hours at 375°C in a muffle furnace (Nabertherm HTCT 01/16) and then 
combustion at 680°C in an induction furnace according to the method MA1010-PAF 1.0 (CEAEQ, 
2003). The IC was calculated by the difference between TC and TOC. The TVS, used as an 
indicator of organic matter, was determined on a portion of solid, weighed, dried at 105°C, and 
then at 550°C in a muffle furnace. The mass loss was obtained by the difference between the 
calcined (at 550°C) and dried residues (at 105°C) according to the method MA100- S.T. 1.1 
(CEAEQ, 2017).  
For AVS-SEM, the AVS was converted into H2S by hydrochloric acid (HCl) at room temperature. 
The H2S was then purged from the sample and trapped in an antioxidant buffer (sulfide capture 
solution known as sulfide antioxidation reducing buffer or SAOB). The buffer contained 2M NaOH 
(to convert H2S to S2-), 0.1M ascorbic acid (to prevent the oxidation of S2-), and 0.1M EDTA (used 
to complex the metals that can catalyze the oxidation of S2-; Brouwer and Murphy, 1994). Finally, 
the solution was analyzed using spectrophotometry (HACH DR/890 kit) for sulfide concentration 
(Method 8131 using Methylene Blue Method adapted from Standard Methods for the Examination 
of Water and Wastewater equivalent to USEPA 376.2; MCAWW, 1978).  
Dried (60°C) and homogenized samples (< 150 µm) were analyzed for their chemical composition 
after acidic digestion (with HNO3, Br2, HCl, and HF). The digestate was analyzed by Inductively 
Coupled Plasma-Atomic Emission Spectrometry (ICP-AES; relative precision of 5%) using a 
Perkin Elmer OPTIMA 3100 RL. 
To assess metal removal mechanisms, mineralogical characterization was also carried out using a 
scanning electron microscope (SEM) equipped with Energy Dispersive X-ray Spectroscopy probe 
(EDS) HITACHI S-3500N (voltage of 20 kV, amperage of ~140 µA, pressure around 25 kPa and 
work distance of 15 mm, detection limit: 1%). Prior to SEM-EDS analyses, samples were dried in 
a glovebox (model 855-AC PLAS LABS, Inc.), which was operated under controlled inert 
atmosphere (sparging with N2) to maintain anaerobic condition and prevent moisture. Images, 
elemental maps and chemical composition were recorded with a data processor INCA (Oxford 
Energy 450). Crystalline phases of the secondary precipitates were analyzed by an X-ray 
diffractometer (XRD) a Bruker axs D8 ADVANCE equipped with Cu anticathode and a 
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scintillation counter. The XRD analyses were carried-out on dried (in a glovebox at room 
temperature) and micronized samples (10 μm) with a detection limit 1% w/w. The data was 
collected and interpreted for mineralogical identification and quantification with Bruker AXS 
equipment and EVA and TOPAS software packages. 
4.3.3 Leaching tests 
Two static leaching tests, including TCLP and pHstat were performed. The TCLP, which is a 
single-batch method, evaluated the potential mobility of inorganic contaminants in solids (USEPA, 
1992; CEAEQ, 2012). To select the appropriate leaching medium, a pre-test was carried out. The 
test consisted in mixing and stirring for 5 minutes a wet sample with 96.5 mL of deionized water, 
then adding 3.5 mL of HCl (1N). The mixture was then heated at 50°C and continuously agitated. 
After cooling, the pH was measured with the same equipment as the one previously described. If 
the obtained pH was lower than 5.0, leaching medium number 1 (pH 4.93 ± 0.05, prepared with 
NaOH dissolved in deionized water and mixed with glacial acetic acid) was used for the TCLP 
test. If the pH was higher than 5.0, leaching medium number 2 (pH 2.88 ±0.05, prepared with 
glacial acetic acid and deionized water) was used. After the pre-test, the TCLP tests (duplicated) 
were then performed using the previously selected leaching solutions in a liquid to solid (L/S) ratio 
of 20:1 and agitated for 18 hours, at room temperature (20 ± 2 °C). The test was conducted in a 
rotary tumbler (capable of rotating the extraction vessels end-over-end), at a constant speed of 30 
± 2 rpm. Then, the pH, Eh, electrical conductivity (EC) and chemical elemental composition of the 
eluates were determined. The Eh redox potential [corrected to standard hydrogen electrode (SHE)] 
was measured using an Orbisint CPS12-OPA2GSA Pt/Ag/ AgCl electrode related to a Benchtop 
Meter Symphony B30PCI (+/- 0.1 mV). The EC was measured using a portable Oakton Acorn 
CON 6 (+/- 0.001 mS/cm). The eluate (after centrifugation) was filtered (0.45 μm) and acidified 
(2% HNO3) for elemental analysis by ICP-AES. The SO42- concentration was determined on the 
filtered samples (0.45 μm) with a HACH DR/890 colorimeter (Method 8051; APHA, 2012).  
The pHstat leaching test aimed to determine the buffering capacity or the acid neutralizing capacity 
(ANC) of the solids as well as to better evaluate the contaminants’ chemical speciation and 
behavior under changing environmental conditions as a function of pH (CEN/TS, 2005; USEPA, 
2012). The pHstat tests were performed through nine parallel batch according to the Method 1313 
(USEPA, 2012), consisting of mixing the solids with water, with diluted acid (HNO3) or with 
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diluted base (NaOH) to obtain leachate pH ranging from 2 to 12 (CEN/TS, 2005). The leaching 
parameters (dry mass of solid, contact time and volume of the extraction bottle) depend on the 
particle size of the tested material. The mixtures were placed in a rotary tumbler at a constant speed 
of 28 ± 2 rpm with L/S of 10:1, at room temperature. Then, the pH was measured, while the leachate 
was centrifuged, filtered (0.45 μm) and acidified (2% HNO3) for elemental analysis by ICP-AES. 
As TCLP guidelines are insufficient to classify the solids (Macías et al. 2012a; 2017a), results were 
also compared to different threshold limits: 1) Québec’s provincial regulation D019 (MDDELCC, 
2013), 2) Canadian discharge limits as specified in the Metal and Diamond Mining Effluent 
Regulation (MDMER; MOJ, 2002), 3) worldwide or universal treatment standard (UTS; USEPA, 
2017), and 4) the criterion of continuous concentration (CCC; USEPA, 2016). Finally, results from 
the pHstat were compared to both D019 and MDMER threshold limits. 
4.4 Results and discussion 
4.4.1 Physicochemical characterization of solids from the treatment system 
Results showed that all solid residues presented a neutral to slightly alkaline paste pH of 6.8–8.5. 
Solids from the WA50 showed relatively lower pH (6.9–7.8) relative to C50 (8.1–8.5) (Table 4.3). 
The lower paste pH of WA50 is due to the AMD, which fed this pre-treatment unit (pH=3.04 ± 
0.45). Water content in WA50 was three times higher than in C50 (69% vs. 21%). The WA50 and 
PBR had high and similar TC content (27-29.5%, for WA50, and 27.1-29%, for PBR), and in 
agreement with the results of the TVS (~35% for WA50, ~32% for PBR, and 4.6% for C50). 
Likewise, the TOC was high in WA50 and PBR (~29%), but not exceeding 5% in C50 (Table 4.3). 
The high TOC content in WA50 is mainly due to the presence of wood chips, and probably of 
unburned wood included the wood ash itself (Genty et al., 2012b; Rakotonimaro et al., 2016). The 
IC content was very low in WA50 (<0.4%), but higher in C50 (11%) sourcing from the calcite used 
in the mixture. The low content of IC in WA50 is probably due to the high acidity load in the AMD 
(pH=3.04 ± 0.45) that feed directly the WA50 unit. High TS was also found in both WA50 and 
PBR (0.93-1.4 and 0.88-1.67, respectively) due to retention of sulfur, sulfate reduction or the 
formation of sulfate based minerals. 
Results of AVS-SEM analysis showed that C50 had high concentrations of AVS (14.3−21.6 
µmol/kg), as an indication of the presence of soluble sulfides (HS-, H2S) or polysulfides Sn 
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(Couvidat et al., 2018), probably transferred from the PBR. However, with respect to AVS/SEM 
molar ratios, all solids (WA50, PBR and C50) showed low soluble sulfides for sulfide minerals to 
be the major precipitated form of metals. As metal sulfides are little soluble, their presence may 
limit bioavailable metals in the pore waters of the solids (Brouwer and Murphy, 1994; Neculita et 
al., 2008). Therefore, these results (AVS/SEM <<1) suggest high potential mobility of metals. 
Table 4.3 Physicochemical parameters of the solids from the laboratory multi-step treatment 
AMD before and after treatment 
 Initial Final (post-treatment) 
Parameters WA50 PBR C50 WA50 PBR C50 
Paste pH 8.8 7.1 7.9 6.9−7.8 6.8−7.7 8.1−8.5 
Humidity (%) 18.3 18.2 0.9 61.3−69 47.1−59.3 16−21 
TC (%) 42.3 28.5 31.5 27−29.5 27.1−29 15.5−15.8 
TOC (%) 31.5 24.2 22.0 26.5−31 23.3−25.2 4.6−5 
IC (%) 10.8 4.3 9.5 
 
0.1−0.4 3.6−4 11 
TS (%) 0.13 0.14 0.20 0.93−1.40 0.88−1.67 0.05−0.08 







- - - 0−1.22 1.2−7.2 14.3−21.6 
SEM (µmol/kg) - - - 2.9×105 − 
3.1×105 




AVS/SEM - - - 0−3.9×10-6 4.9×10-6 − 
1.2×10-5 
2.0×10-4 − 2.9 
× 10-4 
 
In addition, and as expected, due to the high contaminant load in Fe in the feed AMD 
(Rakotonimaro et al., 2018), metal concentrations in the WA50 were high and confirmed the 
importance of this Fe-pretreatment unit. In the same time, the concentrations of metals / metalloids 
(Cr, Cu, Mn, and Zn) were below the detection limit (<5 mg/kg) in PBR and C50 before and after 
the treatment. Ni was also below the detection limit (<5 mg/kg) in all the solids, before and after 
treatment. High Fe (3−52 g/kg) and Ca concentrations (61−382 g/kg) were found in all solids, with 
the highest Fe concentrations in WA50 (Table 4.4). An increase about ~84.6 % of Fe in WA50 
compared to the initial concentration (6.7 g/kg) was also found. Up to 93% of Zn retention was 
found in the same residues compared with the initial concentration, which was low (0.1 g/kg). 
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Table 4.4 Metal concentrations in the solids from the laboratory multi-step treatment of AMD 
before and after treatment (expressed in g/kg) 
 Initial  Final (post-treatment) 
Metals WA50 PBR C50 WA50 PBR C50 
Al 15.7 11.1 <DL* 22.2−29.4 5−6.1 0.64−1.42 
Ca 50.6 220 223.9 61−89.4 132.3−142.1 353.5−382 
Cr 0.07 0.03 <DL 0.05−0.06 <DL <DL 
Cu 0.2 <DL <DL 0.03−0.5 <DL <DL 
Fe 6.7 7.8 <DL 35−52 16−20 3−3.5 
Mg 5.6 7.0 1.2 6.1−7.4 1.5−3 2−2.2 
Mn 1.0 0.21 0.01 0.95−1.6 0.1−0.2 0.04 
Zn 0.1 0.07 <DL 0.3−1.5 <DL <DL 
*Detection limit 
 
Absence of Zn in the post-treatment PBR residues compared to the initial PRB residues is probably 
due to its leaching during the treatment. The Al was found also in all solids, with the highest 
concentration in WA50 [i.e. 26±4 g/kg for WA50, 5.5±0.4 g/kg for PBR and 0.96±0.30 g/kg for 
C50]. Noteworthy, Mn was mainly found in WA50 (1.3±0.3 g/kg). Similarly, Cr and Cu were only 
found in WA50, as a confirmation that they originated in the wood ash (Table 4.4). The high 
concentrations of Ca in C50 (mean of 364±16 g/kg) indicated an important residual neutralization 
capacity of this material (due to the high content in calcite). In addition, its increase could be 
explained by the Ca transfer from the PBR. 
4.4.2 Mineralogical characterization of solids from the treatment system 
Mineralogical quantification by XRD was complex to carry out because of the high detection limit 
of the method (1%, depending on the mineral crystallinity), the occurrence of significant amount 
of high amorphous solids phases and high content of organic matter. The broad hump observed in 
the baseline was probably due to the amorphous component presents in the solids of WA50 (Figure 
4.1). In a mixture of amorphous and crystalline material, the XRD exhibits both sharp and broad 
features. The sharp peaks are due to the crystalline component and the broad features to the 
amorphous one. Precisely, a lack of clear diffraction peaks was observed. For solids from the 
WA50, the identified peaks mainly correspond to silicate (quartz, albite and orthoclase), Fe-
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oxyhydroxides (hematite and magnetite), carbonates (magnesium calcite and siderite), sulfates 
(gypsum), Fe-hydroxysulfates (jarosite), sulfide minerals (troïlite) and native sulfur (Figure 4.1). 
These results were not in agreement with the results previously reported during the treatment of 
ferriferous AMD, where a XRD analysis detected no peaks of Fe-oxyhydroxides because of their 
poor crystallinity (Rakotonimaro et al., 2017a). The potential cause of this inconsistency could be 
the difference of the operating time (2 months, Rakotonimaro et al., 2017a vs. 1 year in the present 
study). For solids from PBR and C50, XRD showed that quartz and calcite were predominantly 
present in the crystalline fraction (Figure D1 and Figure D2 respectively). The composition of 
solids considers only the crystalline fraction and was determined by 100% normalized sum (Table 
4.5). 
Table 4.5 Mineralogical composition of the solids from the laboratory multi-step treatment 
(crystalline fraction only) 













PBR Quartz 55.3 Calcite 44.7 





Figure 4.1 Results of X-ray diffraction (XRD) analysis of the collected solids WA50 
Mineral phases were also investigated with the SEM-EDS. In solids from WA50, quartz, albite, 
and orthoclase were detected, consistent with XRD results. The sulfur was mainly expressed as 
calcium sulfate in the form of gypsum (Figure 4.2a). The surface of wood chips collected from 
WA50 was partially covered by secondary precipitates of Fe-oxyhydroxides (Figure 4.2b). 
Inconsistency with findings other studies, Fe sulfides (mackinawite -FeS and greigite-Fe3S4) have 
not been detected (Neculita et al., 2008). Nevertheless, similar observations were also reported by 
Genty et al. (2012b) and Rakotonimaro et al. (2017a). Iron carbonate minerals as siderite (FeCO3) 
were not identified as well, contrary to what was found in a previous study (Rakotonimaro et al., 
2017a). The potential cause of this inconsistency could also be the difference of the operating time, 
as previously mentioned. Precipitates of calcium sulfates in the form of gypsum were also detected 
in the solids from PBR (Figure 4.3). Elemental sulfur (native S) have been also observed (Figure 
4.4), resulting from bacterial activity with an indirect reduction of Fe (III) that reacts with H2S 






Figure 4.2 SEM-EDS secondary electron images of: a) gypsum, b) Fe-oxyhydroxides on the 




Figure 4.3 SEM-EDS secondary electron images of gypsum on solids from PBR 
 
Figure 4.4 SEM-EDS secondary electron images of native sulfur on solids from the PBR 
For solids from C50, Fe-oxyhydroxides precipitates were found (Figure 4.5). Native S was also 
observed between the Fe (oxy) hydroxide layer and the limestone (Figure 4.6). The formation of S 
can be explained by the indirect reduction of Fe (III) that reacts with H2S (Rakotonimaro et al., 
2017a). Indeed, if Fe concentration is low relative to SO42-, i.e. the ratio Fe/SO42- is low and the 
saturation index is negative, precipitation of Fe sulfides is not favored. Hence, the excess of H2S 
(resulting from the activity of sulfate reducing bacteria in PBR that reduces the SO42- to H2S) in 
the PBR was transferred to the polishing unit (C50) where it was oxidized through the reaction 
presented in Eq. 1 (Johnson and Hallberg, 2005): 
2Fe (OH)3 + H2S → 2Fe2+ + Sα + 2H2O + 4OH- (1) 
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It was also noted that Fe precipitates covered calcite minerals, which could lead to the calcite 
surface passivation and a decrease in its dissolution rate and long-term reactivity (Figure 4.5). 
 
Figure 4.5 a, b) SEM-EDS secondary electron images of Fe oxide/hydroxide and calcite in C50; 




Figure 4.6 a, b) SEM-EDS secondary electron images and native sulfur, calcite and Fe oxide on 
solids from the C50; c, d, e) X-mapping images showing Fe-O, Ca-O-C and S distribution 
4.4.3 Toxicity characteristics leaching procedure (TCLP) 
The leaching solutions used to perform TCLP tests were the leaching medium 1 (pH 4.93±0.05) 
for both WA50 and PBR and the leaching medium number 2 (pH 2.88±0.05) for C50. The final 
average pH of the eluates from all solids varied from 6.80 to 7.82 (Table 4.6). Eluates from the 
C50 had lower pH relative to WA50 and PBR but remained very close to the neutrality despite the 
low initial pH of the leaching medium (2.88). The Eh was positive and high (474–500 mV) in all 
collected eluates, indicating oxidizing conditions. The leaching capacity is strongly related to the 
initial pH of the leaching medium; the lower is the leaching medium’s pH, the higher is the transfer 
of elements to the liquid phase i.e. the eluates (Tsiridis et al., 2006).  
With respect to chemical composition, Ca was the most mobile element in the eluates from C50, 
WA50 and PBR (2098±34 mg/L; 762±84 mg/L and 616±93mg/L, respectively). The high Ca 
concentrations from C50 were attributed to the dissolution of calcite (50%) in the mixture. The Mg 
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concentrations in the eluate from the PBR were higher (44.07±30 mg/L) than in WA50 and C50 
(23.15±4.4 mg/L and 8.65±0.7 mg/L, respectively). 
Table 4.6 Physicochemical parameters of the eluates after TCLP tests 
Parameters WA50 PBR C50 
pH 6.80–7.58 7.45–7.82 6.88–6.92 
Eh (mV) 486–500 474 –479 493–495 
SO42- (mg/L) 210–540 155–370 < 1 
 
The leaching of Cu is probably originating from the substrates (WA50, PBR and C50) as AMD did 
not contain Cu (Rakotonimaro et al., 2018). The Ni concentrations in the pretreatment unit WA50 
(0.52±0.66 mg/L) were higher compared to D019 and MDMER limits (Table 4.7). High Zn 
concentrations were also noted in the eluates from WA50 (6.80±8.40 mg/L), which exceed the 
UTS’ regulatory limit of 4.3 mg/L. In addition, Ni in WA50 exceeded all the regulatory limits 
except for UTS (Table 4.7). Noteworthy, the high concentrations of Ni and Zn in the eluates were 
mainly due to high solubility at near neutral pH (6.8−7.82) (Stumm et Morgan, 1996; Calugaru et 
al., 2016). Because of the heterogeneity of all solids, the relative standard deviations were low only 
for Ba (0.31±0.10; 0.23±0.09; 0.22±0.04 for WA50, PBR and C50 respectively), while variable for 
Fe (0.18±0.17 for PBR), Ni (0.52±0.66 for WA50 and 0.01±0.01 for both PBR and C50) and Zn 
(6.80±8.40 for WA50) (Table 4.7). 
According to the concentrations of As, Ba, Cd, Cr, and Pb in the eluates from all solids, WA50, 
PBR and C50 could be considered as non-hazardous waste because of the low concentrations of 
these metals which were below TCLP limits. These results are consistent with a previous study 
where DAS residues (rich in Fe, Al and Zn) were classified as non-hazardous materials according 
to the TCLP limits (and other regulatory limits) but recommended to be treated before disposal 
(including UTS limits) (Macías et al., 2012a). Metal concentrations in the eluates from PBR and 
C50 are lower compared to all regulation limits and do not require preliminary treatment before 
their release in the natural environment. The Fe concentrations were very low in all solids and 
below all the existing regulation limits: 0.08±0.05 mg/L for WA50, 0.18±0.17 mg/L for PBR and 
0.09±0.01 mg/L for C50 (Table 4.7). The final pH value of the leachates (6.8-7.8) probably limited 
the redissolution of Fe precipitates (Bigham et al., 1996; Acero et al., 2006; Macías et al., 2012a). 
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Table 4.7 Concentrations of the main metals in the eluates collected after TCLP tests relative to standard regulations 
Standard Metals (mg/L) 
Al As Ba Cd Cr* Cu Fe Ni Pb Zn 
WA50  0.03±0.01 < DL 0.31±0.10 < DL 0.003±0.002 0.01±0.01 0.08±0.05 0.52±0.66 < DL 6.80±8.40 
PBR  0.02±0.01 < DL 0.23±0.09 < DL < DL 0.01±0.003 0.18±0.17 0.01±0.01 < DL 0.12±0.07 
C50  0.02±0.01 < DL 0.22±0.04 < DL < DL 0.01±0.01 0.09±0.01 0.01±0.01 < DL 0.17±0.10 
D0191 
(mg/L) 
- 0.2 - - - 0.3 3 0.5 0.2 0.5 
MDMER2 
(mg/L) 
- 0.5 - - - 0.3 - 0.5 0.5 0.5 
TCLP 
(mg/L) 
- 5 100 1 5 - - - 5 - 
UTS3 
(mg/L) 
- 5 21 0.1 0.6 - - 11 0.75 4.3 
CCC4 
(µg/L) 
87 150 - 720 74 - 1000 52 2.5 120 
*Limit value for CCC associated with Cr(III); total Cr for all other regulatory limits  
1 Québec’s provincial regulation (average monthly values) 
2 Canadian discharge limits as specified in the Metal Mining and Diamond Effluent Regulation (average monthly values) 
3 The worldwide or universal treatment standard (UTS) 
4 The criterion of continuous concentration (CCC) 
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4.4.4 The pH-dependent leaching tests 
The pHstat curves (Figure 4.7) showed the variation of solids’ ANC as a function of added acid 
(HNO3 >0 meq/g dry solid) or base (NaOH <0 meq/g dry solid). Solids from the polishing unit 
(C50) displayed the highest ANC, whereas WA50 had the lowest ones (C50>PBR>WA50). 
The trend of the C50 curve remained stable at approximately pH 6 (at 2–14 meq H+/g dry solid), 
which probably corresponds to the consumption of the residual calcite in the materials, showing its 
high buffering capacity (Figure 4.7). The C50 could hence resist upon acid aggression. In addition, 
the natural pH of the solids from C50 was slightly higher (7.9) relative to PBR and WA50 (7.3 and 
6.9, respectively). These results are in agreement with the results of IC, which values were higher 
in C50 than PBR and WA50 (>10%, 3.8% and 0.3%, respectively). Above 14 meq H+/g, the pH of 
C50 drops to below pH 2, as an indication of a loss of ANC. The pH slopes of PBR and WA50 
showed that these materials have a low resistance to acid attack. 
The leaching of As, Al, Ca, Fe, Cu, Ni, SO42- and Zn increased when the pH decreased. Moreover, 
a significant amount of these elements has also been leached in the alkaline pH zone, in particular 
Al, Cu, Fe, Ni and Zn (Figure 4.8). For all elements, low dissolution was found at pH 7–9 (Figure 
4.8). 
 
Figure 4.7 Buffering capacity of the three solids WA50, PBR and C50 
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The leaching of Al from all solids occurred at pH<4 and pH>12. The Al leaching was probably 
mainly related to the dissolution of amorphous hydroxides at pH< 5 (Genty et al. 2012b; Caraballo 
et al. 2010; Vadapalli et al. 2008). The Al originating from WA50 and PBR was strongly leached 
at pH<5 with the highest concentration from WA50 (about 30 times higher than from the PBR, 520 
mg/L vs 20 mg/L, respectively). However, Al concentration was <1.1 mg/L over the entire pH 
range for C50 (Figure 4.8). The minimum leaching of Al (0.01 mg/L) appeared to occur in neutral 
to slightly alkaline solutions (pH 7 to 8) for all the three types of solids. The Fe concentration was 
low (<0.2 mg/L) from all solids at pH 6.5–8. Outside this range, the concentrations were 
significantly high (2–2000 mg/L). At pH <4, Fe concentration in WA50 was higher (1100 mg/L) 
compared to PBR and C50 (800 mg/L and 100 mg/L, respectively). The high concentrations of Fe 
under acidic conditions are probably due to the dissolution of Fe (III) oxyhydroxides, which are 
often poorly crystallized (Theng and Yuan 2000). In addition, sorption phenomena could play an 
important role for the release of Fe because it could be adsorbed onto organic matter in PBR 
mixtures and wood ash (Genty et al. 2012b; Genty et al. 2017). At pH>4, Fe concentration from 
PBR was higher compared to WA50 and C50. Low concentrations of SO42− (<100 mg/L) were 
found with pH>7. Conversely, at pH<5, high release of SO42− was detected from all solids. The As 
was weakly leached in PBR and C50 relative to WA50, which concentration exceeded the limits 
of D019 (0.2 mg/L) for pH value below 3 and greater than 11 while remaining below the MDMER 
limits (0.5 mg/L) over the entire pH range. The leaching of As in WA50 was probably due to the 
dissolution of Fe-oxyhydroxides where As was co-precipitated and adsorbed (Cappuyns et 
Swennen 2008; Asta et al. 2009; Razzouki et al. 2015). The high concentrations of Ca, at pH<8, in 
all solids indicated a high and fast dissolution of carbonate to neutralize the acidity. High 
concentrations of Ni was found at acidic and strongly basic pH for WA50 and PBR. However, Ni 
concentrations in the both solids obey the D019 and MDMER regulatory limits for pH 7−12. 
Oppositely, Ni concentrations from C50 was low and stayed stable in acidic zone, even at pH>8, 
when its concentration (<0.02 mg/L) remained below the criteria set by D019 and MDMER. 
Dissolution of Zn was maximal at pH <6, where WA50 presented the highest value (190 mg/L). 
The low leaching zone of Zn was at pH 7−12 for all solids. High concentrations of Cu were found 
with acidic (pH<5) and strongly alkaline (pH>12) water, for solids from WA50 and PBR. However, 
regardless of the pH’s values, the concentration of Cu was low and below limits of D019 and 
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MDMER for C50. The lowest leaching of Cu from WA50 was between 5<pH<11.  However, the 







Figure 4.8 Leaching of elements from WA50, PBR and C50 during pHstat test 
4.4.5 Comparison of TCLP and pHstat tests with other regulation limits 
Based on the TCLP results and according to the limits of TCLP, D019, MDMER and UTS, solids 
from the PBR and C50 could be considered as non-hazardous. The concentration of Ni and Zn 
were relatively high in WA50 relative to the regulation criteria as set by D019 and MDMER. 
Disposal through landfilling could be a viable storage option for WA50 because Zn is not an 
underlying hazardous constituent (USEPA 2017). However, with respect to Ni concentrations, 
WA50 is considered as hazardous residues that could not be stored or co-disposed with municipal 
wastes. According to D019, MDMER, TCLP and UTS regulations, PBR and C50 could be 
considered as non-hazardous wastes. However, with the CCC limits, all solids are considered as 
potentially hazardous with respect to Zn concentration (and Ni concentration for WA50). Based on 
the pHstat test, disposal of all solids in neutral to slightly basic pH is recommended. Likewise, the 
higher the neutralizing capacity, the greater the stability of the sludge. Metal stability is also 
depending on the pH of the water or the medium, which is in contact with the residues. Any contact 
with acidic water or soil must be avoided in order to prevent metal release. Co-disposing with 
alkaline wastes such as red mud (from iron and steel manufacturing), fines concrete, waste 
incineration etc. in waste piles or landfills is not allowed as it can be an environmental risk once 
rainwater infiltrates to the alkaline wastes. 
Therefore, disposal in a surface impoundment, waste pile or landfill at pH 7–8 could be considered 
for all solids and would respect the threshold values of D019 and MDMER. Under these conditions, 
the solids could withstand environmental stresses and aging (absorption of carbon dioxide, contact 
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with acid rain, mixing with other materials) often encountered in landfill sites. Outside the indicated 
pH (7–8), all solids could be considered as hazardous materials and could be classified according 
to their environmental hazard as follows: WA50 > PBR > C50.  
4.5 Conclusion 
The present study evaluated the leaching potential of contaminants from solid residues of a 
laboratory passive multi-step treatment for Fe-rich AMD. All solids had high neutralizing potential. 
High inorganic carbon was found in C50 whereas organic carbon was high in WA50 and PBR. 
Significant metal concentrations were measured in all solids, particularly in the pre-treatment unit 
(WA50). The TCLP tests showed that Fe was not a problematic contamination. The pHstat results 
suggested that all solids should be stored in near neutral to slightly basic pH environment in order 
to prevent metal release. Comparison with regulation thresholds showed that contaminated 
drainage with significant concentrations of Ni (in the pretreatment unit- WA50) and Zn (in all 
units) could occur. The overall findings also suggested that co-disposal with municipal wastes 
could be a storage option for solids from the PBR and C50. Further studies should be undertaken 
by testing: 1) other leaching tests (SPLP, CTEU-9, etc.), 2) kinetic test to assess long-term metal 
stability, 2) stabilisation/solidification approaches, and 4) options for metal recovery. 
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5.1 Abstract 
Passive treatment systems are frequently used for acid mine drainage (AMD) remediation in closed 
and abandoned mine sites, but they have a limited lifespan and often need renewing. The generated 
metal-rich residues from these types of treatment show an inconsistent stability. To ensure their 
proper management, residues require a complete investigation of their potentially mobile and 
leachable contaminants, including metals and sulfates. To do so, three different post-treatment 
solids—WA50, PBR and C50—were collected from a laboratory Fe-AMD passive treatment 
system. Chemical and mineralogical characterization, followed by toxicity characteristic leaching 
procedure (TCLP) and kinetic tests in weathering cells under wetting/drying cycles, were 
undertaken to assess the environmental behavior of the collected residues. Results showed that 
metals and sulfates occurred in the form of hydroxides, oxy-hydroxides, sulfate and native sulfur. 
They also showed that a possible generation of contaminated neutral drainage by Ni, Cu, Mn and 
Zn could occur from WA50 residues. Several discrepancies were found in the classification of the 
PBR and C50, since they were classified as “low risk” wastes but showed high release of other 
contaminants (Ba, Cu, Mn and Zn) that exceeded the regulatory limits during kinetic testing. To 
ensure the stability of the contaminants in the residues, any contact with water and oxygen must be 
avoided. Storage in a dry environment could be the appropriate option for their responsible 
management and prevention of a subsequent metal release. 
 
 
2 Jouini, M., Rakotonimaro, T.V., Neculita, C.M., Genty, T., Benzaazoua, M., 2019. Prediction of the environmental 











• Residues from WA50 are considered “leachable,” according to mining effluent criteria of 
Directive (D019). 
• Residues from PBR and C50 are considered “low risk” but could generate a contaminated 
drainage under weathering conditions. 
• Static and kinetic tests show inconsistencies in the classification of residues. 
• All the residues should not be in contact with water and oxygen. 
5.2 Introduction 
In all anthroposystems, proper waste management is a crucial environmental protection and 
preservation issue. Acid mine drainage (AMD) resulting from mineral resources exploitation has 
significant environmental impacts on humans, animals and plants, and requires a responsible 
management (Liu et al., 2018). In abandoned mine sites, multi-step passive treatment systems 
(PTS), which are a combination of chemical and biochemical treatment units, are preferred to treat 
metal-rich AMD (Martínez et al., 2019). Passive treatment technologies include passive 
biochemical reactors (PBRs) (Neculita et al., 2008; Genty et al., 2017), oxic and anoxic limestone 
drain (Cravotta and Ward, 2008), dispersed alkaline substrate (DAS) (Macías et al., 2012a; 
Rakotonimaro et al., 2016), cascade aeration, etc. After a certain duration, these PTS must be 
renewed because they jam. Proprieties of metal-rich residues (including secondary precipitates) 
from dismantled PTS depend on the quality of the water to be treated as well as the available and 
affordable technologies. Passive treatment residues generated in previous studies showed that their 
stability is difficult to predict (Jouini et al., 2019; Macías et al., 2012b). In fact, metal-rich (As, Cr 
and Se) residues from PBRs were classified as non-hazardous (Simonton et al., 2000), while As-
rich residues from PBRs were considered inert (Jong and Parry, 2005). However, metal-rich (Fe, 
Zn, Ni and Cu) residues from PBRs were characterized as hazardous and inappropriate for 
landfilling without pre-treatment (Kousi et al., 2018). Moreover, Fe-rich residues from PBRs were 
reported to be unstable and to require storage under water at near neutral pH to prevent metal and 
sulfates remobilization (Genty et al., 2012a). Other studies recommended that metal-rich DAS 
residues (Fe, Al and Zn) be stored in a dry and reducing environment to prevent metal release 
(Macías et al., 2012b). For residues from Fe-rich PBR and DAS systems, researchers suggested 
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that contact with acidic water, acidic soil and alkaline wastes should be avoided to ensure their 
stability and, consequently, their safe disposal according to different regulations (Jouini et al., 
2019).  
Little is known about the prediction of metals’ and sulfates’ potential mobility in multi-step passive 
treatment systems from Fe-rich AMD (Fe-AMD) using PBR and DAS units simultaneously. 
Residues from PTS could subsequently regenerate a contaminated drainage once exposed to 
atmospheric conditions (water and oxygen). Hence, an appropriate management is mandatory to 
control the potential contaminants’ release. 
To do so, several leaching tests have been used widely to evaluate the environmental behavior of 
waste. They are often used as quick tests to evaluate the short-term water quality or to classify solid 
waste (hazardous, non-hazardous, valuable or non-valuable materials). In most cases, these 
leaching tests are either a regulatory method (approved by governmental agencies) or a standard 
method (adopted by standard organizations such as ASTM and ISO). In other cases, research 
methods (developed by researchers for a specific context) are used to overcome the limits of the 
standardized approaches while assessing contaminant leaching. Leaching tests include: 1) toxicity 
characteristic leaching procedure (TCLP), which is commonly used to determine if a pre-treatment 
of waste is necessary before its disposal, to evaluate the possible co-deposition with municipal 
waste and, finally, to classify the waste (USEPA, 1992); 2) synthetic precipitation leaching 
procedure (SPLP), which determines the concentration of inorganic species potentially leached by 
acid rain contact (USEPA, 1994); 3) CTEU-9 a more local test developed and conducted in Quebec, 
Canada, which determines the concentration of inorganic species likely to be leached in contact 
with water (CEAEQ, 2012); 4) the California Waste Extraction Test (WET), a more local test 
developed and conducted in California, USA, which is used to classify the waste (Hooper et al., 
1998); and 5) the pH-dependent leaching test and the liquid-solid partitioning of inorganic 
constituents at neutral pH, which aim to evaluate the contaminant release potential, the most 
suitable disposal, the beneficial use and the treatment effectiveness of waste (USEPA, 2012a; 
2012b). Moreover, the sequential extraction procedure (SEP), considered an operational indirect 
speciation test, was also investigated to evaluate the behavior of contaminants to anticipate the fate 
of waste (Macías et al., 2012b). All of these leaching tests have limitations, however. For example, 
TCLP standards for metals take into account only As, Ba, Cd, Cr, Hg and Pb, while other 
contaminants such as Cu, Fe, Ni and Zn are not considered. For SPLP, the presence of sulfate in 
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the leaching solution could limit the dissolution of sulfates-bearing minerals (Shieh, 2001). The 
SEP assesses metal solubility rates only in soils and sediments that contain low to moderate metal 
concentrations (Caraballo et al., 2018). The WET uses citric acid, much more aggressive than acetic 
acid, which may complex Pb as well as Hg and therefore increase their solubility (Hooper et al., 
1998). 
To overcome the limits of these leaching tests, various kinetic tests were carried out to predict and 
accelerate the reactivity of waste and to assess its long-term geochemical behavior. The kinetic 
tests attempt to mimic a natural weathering. They were mostly used in the mining field to predict 
acid and contaminants release potential of sulfide-rich materials or mine waste (waste rock and 
tailings) (Bouzahzah et al., 2014). They were also used to predict the leaching potential of fresh 
and aged dredged marine sediments (Couvidat et al., 2018), as well as residues from Fe-rich (Genty 
et al., 2012a) and As-rich AMD treatment (Jong and Parry, 2005). These tests are also considered 
reproducible (Demers et al., 2011). The kinetic test in weathering cells (WCs) has the advantage 
of being fast (15–20 weeks) and requiring only a small amount of sample (Bouzahzah et al., 2014). 
To summarize, short-term leaching test methods have a limited ability to represent anticipated 
leaching conditions in the field. Therefore, kinetic tests were performed to obtain a better 
evaluation of metals mobilization. 
The present work builds on an earlier study that evaluated the leaching potential of contaminants 
from a laboratory passive multi-step treatment for Fe-rich AMD (Jouini et al., 2019). The overall 
findings demonstrated that any contact of PTS residues with acidic or alkaline media is not allowed, 
and, therefore, disposal in neutral to slightly basic pH is recommended to prevent metal release. 
However, long-term metal stability from these residues under weathering conditions was not 
investigated until now. Similarly, little is known about the classification of these residues (are they 
acidogenic, leachable, low risk or high risk?). Thus, the main objective of the present study was to 
predict the environmental behavior of the PBR and DAS-based residues to classify them and to 





5.3 Materials and methods 
5.3.1 Sampling 
The study was performed with three solid samples collected from a laboratory tri-step passive 
system used for the treatment of Fe-AMD for over 1 year (Rakotonimaro et al., 2018) as illustrated 
in Figure 5.1. A complete description of the pilot-scale laboratory experimental design, column 
components, AMD composition and treatment efficiency have been reported previously 
(Rakotonimaro et al., 2018). Detailed characterization of the initial substrates, prior to the 
treatment, for each column was also presented previously (Jouini et al., 2019). Specifically, the tri-
step treatment system consisted of the following: 1) WA50 (50% wood chips and 50% wood ash) 
for Fe-pre-treatment; 2) PBR (10% sand, 40% wood chips, 20% chicken manure, 10% compost 
and 20% calcite) for SO42− treatment; and 3) a polishing unit C50 (50% calcite and 50% wood 
chips). During the treatment, iron and sulfate removal exceeded 99% and 46–74%, respectively, 
while the pH increased to ~8.1. Further details, including treatment efficiency over the duration of 
the study, are provided elsewhere (Rakotonimaro et al., 2018). After dismantling, samples were 
collected from the following units: WA50-A (simplified as WA50), PBR and C50 (Figure 5.1). For 
a better representativity, solids were collected from depths of 0–10 cm, 30–40 cm and 50–60 cm 
of each column (60 cm of height). After sampling, they were stored at T<4°C in double-sealed 
containers to avoid alteration prior to their characterization. Handling and drying of solids were 
performed in an anaerobic chamber (under inert atmosphere: N2) to avoid any eventual changes in 
metal and sulfur speciations.  
 
Figure 5.1 AMD multi-step passive treatment system (R: recovery, P: pump) 
To predict the environmental behavior of residues, chemical composition and mineralogy were 
analyzed. Leaching and kinetic tests were also conducted to assess the potential mobility of 
contaminants (metals and sulfates) from the residues. 
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5.3.2 Chemical characterization 
Chemical characterization consisted of determining the elemental composition: metals, total carbon 
(TC), inorganic carbon (IC) and total sulfur (TS). Metal content was determined by Inductively 
Coupled Plasma-Atomic Emission Spectrometry (ICP-AES; relative precision of 5%) using a 
Perkin Elmer OPTIMA 3100 RL after acidic digestion (HNO3, Br2, HCl and HF). The TS and TC 
were determined by combustion in an induction furnace (ELTRA CS-2000) at 1360°C, which is 
coupled to an infrared analyzer for carbon dioxide and sulfur dioxide detection (MA. 310 – CS 1.0) 
(CEAEQ, 2013). The IC was determined after calcination of the solids for 16 h at 375°C in a muffle 
furnace (Nabertherm HTCT 01/16) and then combustion in an induction furnace at 1360°C. 
To classify the residues, results were compared to “generic soil criterion A” of the Soil Protection 
and Rehabilitation of Contaminated Sites Policy (SPRCSP) (Beaulieu, 2019). Soil A criterion 
corresponds to background levels (mg/kg) for metals, metalloids and sulfur for a given geological 
province (Table E1, Supplementary material). The acid-base accounting was used to determine the 
acid generating potential (AGP) of residues. The acidic potential (AP) was determined using the 
method MA. 110 ACISOL 1.0 (CEAEQ, 2014) as shown in equation (1). Carbonates neutralizing 
potential (CNP) was estimated based on the amount of carbon as carbonates (%IC) as shown in 
equation (2) (Benzaazoua et al., 2004). Calculation of CNP based on carbonates gives an 
overestimation when the samples contain Fe (e.g. siderite) and/or Mn (e.g. ankerite) and an 
underestimation of silicates contribution in acid neutralization (reactive only under acidic 
condition). Net neutralization potential (NNP) was determined by the difference between the CNP 
and AP values as shown in equation (3) (Benzaazoua et al., 2004). 
𝐴𝐴𝐴𝐴 = 31.25 ×  %𝑇𝑇𝑆𝑆 (1) 
𝐶𝐶𝐶𝐶𝐴𝐴 = 83.33 ×  % 𝐼𝐼𝐶𝐶(2) 
𝐶𝐶𝐶𝐶𝐴𝐴 = 𝐶𝐶𝐶𝐶𝐴𝐴 − 𝐴𝐴𝐴𝐴 (3) 
A material is considered “potentially acidogenic” if %TS > 0.3% and AGP has been confirmed 
using static prediction tests, satisfying at least one of the following two conditions: NNP < 20 kg 




5.3.3 Mineralogical characterization 
To identify mineral phases that precipitated onto surfaces of post-dismantling residues—i.e., the 
chemical oxidation state of metals and anions on the residues—samples were analyzed by X-ray 
photoelectron spectroscopy (XPS). Analyses were performed on the dried solids using a Kratos 
Axis Ultra X-ray photoelectron spectrometer (Al K𝛼𝛼 monochromatic source, 15 mA, 14 kV) at 
Surface Science Western laboratory (University of Western Ontario). The XPS can detect all 
elements, except the lighter ones (i.e. hydrogen and helium), with a detection limit of 0.1–0.5%, 
depending on the analyzed element. It can analyze the surface of the solid particles to a depth of 7 
to 10 nanometers. The XPS survey spectra were obtained from an area of about 300x700 microns 
using a pass energy of 160 eV. High resolution XPS spectra were acquired on the same surface 
area using a pass energy of 20 eV. 
5.3.4 Kinetic tests 
Due to their ease of implementation and limited manipulation requirements, weathering cells were 
selected to predict the geochemical and environmental behavior of the residues (Bouzahzah et al, 
2014). 
5.3.4.1 Experimental approach 
To better simulate field conditions, six weathering cells (WCs) were set up. The inner contour of 
the Büchner funnel was coated with silicone grease. A geotextile membrane was placed on the base 
of the Büchner funnel. A filter paper (Whatman 0.45 μm) was placed upon that geotextile 
membrane. The geotextile membrane was meant to minimize the potential piercing risks of the 
filter paper while recovering leachates by applying suction (with vacuum pump). On this 
membrane, the edge was sealed with additional silicone grease to avoid disruptions between the 
Büchner funnel and the filter paper. Finally, an equivalent of 90 grams (dry mass) of each studied 
solids (WA50, PBR and C50) were deposited directly on the filter paper (Figure 5.2A). The filter 
paper also played an important role in preventing the loss of materials by trapping small particles 
that could pass through Büchner holes (perforations). A 250 mL vacuum flask was installed under 
every Büchner to recover the filtrate after flushing (Figure 5.2B). The six WCs were then placed 





Figure 5.2 Kinetic test in weathering cells: A) design, B) rinsing process 
All WCs underwent the wetting/drying (W/D) cycles (Figure 5.2B): three WCs were rinsed with 
leaching solution 1 (LS1: deionised water having a pH value typical of rainfall; pH = 5.6 ± 0.3), 
and the three other WCs were rinsed with leaching solution 2 (LS2: deionised water having a pH 
value typical of an AMD; pH = 3.0 ± 0.3). For each WC, during 160 days, biweekly leaching cycles 
were performed with 150 mL of the leaching solution (75 mL for each flushing). During each 
flushing, the leachates were collected using a vacuum pump after about 4 ± 0.5 h of contact with 
residues. Between two flushes, WCs were dried in the open air. 
5.3.4.2 Analysis of leachates 
All leachates were analyzed for pH, redox potential (Eh), electrical conductivity (EC), acidity, 
alkalinity and element concentrations (metals and sulfates). These physicochemical parameters 
were measured over 45 cycles after flushing, until reaching a geochemical equilibrium. 
The pH was measured with a double junction electrode Orion GD9156BNWP of Thermo Scientific 
coupled with a VWR SympHony SB90M5 multimeter (relative accuracy ± 0.01 pH). The Eh 
(corrected to standard hydrogen electrode [SHE]) was measured using an Orbisint CPS12-
OPA2GSA Pt/Ag/AgCl electrode related to a Benchtop Meter Symphony B30PCI (± 0.1 mV). The 
EC was measured using a portable Oakton Acorn CON 6 (± 0.001 mS/cm). Acidity and alkalinity 
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were determined by titration method using a Metrohm Binkmann, 716 DMS Trinitro. Leachates 
were filtered (0.45 μm) and acidified (2% HNO3) for solution preservation, then analyzed for metal 
contents (ICP-AES; relative precision of 5%) using a Perkin Elmer OPTIMA 3100 RL. Sulfate 
concentrations were determined on the filtered samples (0.45 μm) with a DR/890 HACH 
colorimeter (Method 8051). 
Results of metal concentrations during the kinetic test were compared to surface water quality 
criteria (SWQC). A hardness of 10 mg/L CaCO3 and 400 mg/L CaCO3 were used to calculate the 
SWQC for metals (Table E2, Supplementary material). The two hardness values corresponded to 
minimum and maximum limits values set by Quebec’s surface water criteria (Beaulieu, 2019). 
Quebec’s provincial regulation or the mining effluent criteria of Directive 019 (D019) were also 
used to evaluate water quality evolution (Table E3, Supplementary material). 
5.3.5 Batch leaching tests 
To assess the leachability of contaminants, a TCLP test was conducted for the different layers (0–
10 cm, 30–40 cm and 50–60 cm) of each column (WA50, PBR and C50). The test was performed 
in duplicate using a leaching medium 1 (pH 4.93 ± 0.05) or 2 (pH = 2.88 ± 0.05) in a L/S ratio of 
20:1 and agitated for 18 h in a rotary tumbler (30 ± 2 rpm) at room temperature (20 ± 2 °C) 
according to the standardized method 1311 (USEPA, 1992). Based on a pretest using HCl (1N), 
the leaching medium 1 (pH 4.93 ± 0.05) was used for WA50 and PBR samples, and the leaching 
medium 2 (pH = 2.88 ± 0.05) was used for C50 samples. After filtration (0.45 μm filter), leachates 
were analyzed for pH, Eh, EC and chemical composition. Results of metal concentrations after the 
TCLP test were compared to SWQC at water hardness of 50 mg/L CaCO3. 
A residue is classified as “low risk” if the concentration of metals and metalloids are lower than 
the generic criteria for soil A and if they meet the SWQC at the end of the TCLP test (MDDEP, 
2012). In addition, to be classified as low risk, a residue must not be “potentially acidogenic.” A 
residue is classified as “leachable” if the concentration of a given chemical parameter is greater 
than soil criterion A and if the same parameter has higher value than the SWQC at the end of the 
TCLP test. A residue is considered “high risk” if the concentration of a chemical parameter exceeds 
the limits set by D019 (Table E4). 
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5.4 Results and discussion 
5.4.1 Chemical and mineralogical proprieties of residues  
Chemical composition of each studied residues and coefficients of variation (Cv) are presented in 
Supplementary Material (Table E5). 
For WA50 residues, results indicated that Al, Fe and Zn were mainly concentrated in the bottom 
layer, whereas Mn was concentrated in the top layer. The high efficiency of Al, Fe, Mn and Zn 
removal by precipitation and/or sorption could explain these findings. Indeed, following the 
dissolution of neutralizing agents, the increase of pH led to metal precipitation in the form of 
oxides, hydroxides, oxy-hydroxides, oxy-hydroxy-sulfates and carbonates. In addition, no 
significant difference for Cr was observed between the three layers. However, non-negligible TS% 
content (0.9–1.2%) was found in all layers of WA50 residues as an indication of sulfates retention 
probably by precipitation (e.g. gypsum) and or sorption. Furthermore, TC% was high (22.6–
27.6%), whereas IC% content was low (< 0.4%). Likewise, IC% was 3 to 4 times as high in the 
middle and top layers compared to bottom layer. These findings are probably due to the high acidity 
load in the AMD that directly feeds the first unit of the PTS, i.e. the WA50 unit from the bottom 
in an upward movement. 
In PBR residues, Fe concentration was slightly higher in the bottom layer relative to the middle 
and top layers, respectively. However, no significant difference for Al, Mn and Zn was observed 
between the three layers. In addition, an important TS% was found in the bottom layer of PBR that 
was almost twice as high as both middle and top layers. A high sulfur removal in this unit would 
explain these results since it was used for sulfates treatment. Moreover, regardless of the layers, 
the TC% content was high and similar (21.0–23.7%) while IC% in the bottom layer was twice as 
high as the middle and top layers. The possible migration of calcite particles to the bottom because 
of density difference (calcite is heavier than organic matter) during the flow might partially explain 
these results. 
For C50 residues, almost no differences of Fe, Al and Mn concentrations were found between 
layers. In addition, and as expected, regardless of the layers, concentrations of Cr, Cu and Zn were 
below the detection limit in C50 residues. Notably, C50 was used as a polishing unit during AMD 
treatment. However, significant Ca concentrations were found in all layers (~ 360 g/kg) originating 
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probably from calcium carbonates (in substrates) or the precipitation of Ca-bearing secondary 
minerals (e.g. gypsum). Moreover, low TS% content was found in all layers of C50 (< 0.07%) 
while high TC% content (14.3–14.7%) was observed. In addition, no variance of IC% was found 
between different layers, while it was 8- to 36-fold higher than in PBR and WA50, respectively. 
High resolution XPS analysis of Fe and S for WA50 residues are presented in Figure 5.3. Large 
scan XPS analysis (0–1100 eV) and high resolution XPS analysis for all the studied samples is 







Figure 5.3 High-resolution XPS spectra of WA50 residues for Fe and S 
 
Results of XPS confirmed the chemical composition of the neoformed phases where high C, Fe 
and Ca contents were found in all residues. In addition, regardless the nature of the residue, Al and 
S contents were low relative to Fe. Significant Si content, especially in WA50, was found in all 
residues probably due to the presence of quartz as well as silicates in all residues (Jouini et al., 
2019). The P was found only in PBR (0.3%, Figure E2B), possibly originating from the PBR 
substrates in the filling mixture (e.g. chicken manure) (Genty et al., 2017). The presence of N in 
all residues (1.1–2.7%, Figure E2) is from the organic matter and wood chips (Rakotonimaro et al., 
2018). Moreover, Zn (0.4%, Figure E2A) was only found in WA50 residues. 
Fitting peaks seen in the high resolution XPS spectra of the Fe 2p suggest the presence of Fe-oxy-
hydroxides (Figure 5.3; Figure E4 and Figure E5). Indeed, Fe precipitation in the form of oxides 
and hydroxides is a well-known mechanism during AMD treatment (Hedin et al., 1991). Precisely, 
Fe-oxy-hydroxides were in the form of hematite (Fe2O3), goethite (α-FeOOH) and magnetite (γ-
Fe3O4). Similar findings were previously reported, where Fe-oxy-hydroxides were present in 
WA50, PBR and C50 but no differentiation of the phases was documented (Jouini et al., 2019). In 
the same study, Fe-oxy-hydroxides coated the calcite, quartz and wood chips surfaces. Unlike Fe-
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oxy-hydroxides, Fe-sulfides were not detected. The low Fe to SO42- molar ratio and negative 
associated saturation indices of Fe-sulfides might partially be responsible for these results.  
The XPS spectra of the adventitious C 1s (Figure E3 to Figure E5) suggested the presence of 
carbonyl groups, ether and alcohol groups as well as hydrocarbon line CxHy forms from organic 
matter. The peak ~289.0 eV in C50 (Figure E5) probably corresponded to the presence of the band 
(O-C=O) in the form of CaCO3 (Stipp and Hochella, 1991).  
The S2p signal (Figure 5.3, Figure E5 and Figure E5) showed only two peaks for the orbit spin of 
2p3/2: the first one at around 169.4 ± 0.1 eV, which confirmed the presence of sulfate forms (Wu 
et al., 2018) and the second one at around 163.6 ± 0.1 eV, which corresponded to reduced sulfur 
component and that could probably be assigned to Sn (native sulfur) or Sn2− and organic sulfide 
including thiols (Smart et al., 1999). Similar findings were also reported using secondary electron 
microscopy technic where S was in the form of gypsum and native sulfur (Jouini et al., 2019).  
Fitting peaks for the high resolution XPS spectra of the Al 2p signal (Figure E3 to Figure E5) 
suggested the presence of Al-OH band probably in the form of hydroxides Al(OH)3 (Cordier and 
Ollivier, 1995). Notably, the presence of Al(OH)3 was also well-documented previously during 
AMD treatment (Macías et al., 2012a).  
Finally, the Zn 2p core level spectrum (Figure E2A) in WA50 showed a spin-orbit splitting between 
Zn 2p3/2 and Zn 2p1/2 of ~ 23 eV. Similarly, Zn 2p3/2 (Figure E3) showed a peak at ~1022.7 eV 
and a Zn modified Auger parameter at 2009.5 eV. These results could be assigned to Zn-O band 
and probably correspond to the presence of ZnO (Biesinger et al., 2010).  
5.4.2 Toxicity characteristic leaching procedure extractions 
Results of TCLP test (Table E6) showed that final average pH of leachates varied from near neutral 
(6.9 ± 0.1) to slightly basic (7.8 ± 0.1) compared to the low initial pH of the leaching medium (4.93 
for WA50 and PBR; 2.88 for C50). The dissolution of the residual carbonates present in all the 
residues probably neutralized the acidity, consistent with the high Ca concentration in all leachates. 
For TCLP leachates from WA50 residues, in the top layer, lower concentrations of Ba, Cr, Fe and 
Mn as well as higher concentrations of Cu, Ni and Zn were found relative to the bottom layer. No 
significant difference for Al leaching was observed between the three layers. Overall, 
concentrations of Ba, Cr, Al and Fe in the leachates from WA50 were all below the SWQC at 50 
83 
 
mg/L CaCO3 water hardness (Table E6). However, concentrations of Cu (in the bottom and middle 
layers), Mn, Ni and Zn were higher than the aforementioned threshold limit (Table E6). Therefore, 
Mn, Ni, Cu and Zn could be potentially mobilized from WA50 residues if subject to weathering. 
For PBR residues, almost no variation of Al and Cu was observed between all layers, while Ba 
concentrations were twice as high in the top layer compared to the bottom layer. In addition, the 
Fe concentration in the middle layer was up to 2 and 5 times higher between bottom and top layers, 
respectively. Conversely, Mn concentration in the middle layer was lower than the top and bottom 
layers. Overall, two samples exceeded the SWQC criteria at 50 mg/L CaCO3 water hardness for 
Mn (top and bottom layers) and Cu (middle and top layers), while all samples from different layers 
exceeded the same criteria for Ni and Zn. However, concentrations of Fe, Al, Ba and Cr in the 
leachates from PBR were lower than the aforementioned limit threshold. Therefore, as for WA50 
residues, Mn, Ni, Cu and Zn could be potentially mobilized from PBR residues if exposed to 
atmospheric conditions.  
For C50 residues, no significant difference regarding Fe and Al leaching was observed between 
the different layers. In the top layer, higher concentrations of Ba, Mn and Zn as well as lower 
concentrations of Ni were found relative to the bottom and middle layers. In addition, two samples 
(top and bottom layers) exceeded the SWQC criteria at 50 mg/L CaCO3 water hardness for Cu, 
while high Zn concentrations were found in leachates from all layers (Table E6).  
Overall, the high concentrations of Ni and Zn measured in the leachate from all residues were 
probably due to their high solubility at near neutral pH (6.9–7.8) after TCLP test (Stumm and 
Morgan, 1996). Notably, As and Cd concentrations were below the detection limit from all studied 
residues. 
5.4.3 Static behavior of residues and assessment of their environmental impact 
The metal and sulfur content (average concentrations; Table E5) were compared to soil criterion A 
(Table E1) to determine if the samples can be classified as “low risk” materials (Beaulieu, 2019). 
Given that TS content (>0.3%) for WA50 and PBR residues was higher than the soil criterion A, 
the determination of their AGP was mandatory (MDDEP, 2012). In addition, the Mn, Cu, Ba and 
Zn exceeded the soil criterion A in WA50 and therefore could be considered as “potentially risk” 
waste. Consequently, a TCLP test should be conducted to correctly classify these materials. In the 
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same time, C50 could be classified as low risk since the metals and sulfur content complied with 
the criterion A.  
To determine the AGP, parameters AP, CNP, NNP and NPR were used (Table 5.1). They were 
calculated using the mean values of IC (%) and TS (%) according to the equations (1), (2) and (3), 
respectively. As expected, WA50 residues had the lowest NNP among PBR and C50. Low NNP 
in WA50 was in agreement with IC% (0.1–0.4%). The NPR of WA50 residues were low (0.3–0.9) 
relative to PBR and C50, which had higher NPR values (> 3). These results confirmed the findings 
of a previous study where residues C50 showed the highest acid neutralizing capacity and WA50 
the lowest (C50 > PBR > WA50) (Jouini et al., 2019).  
According to the acid-base accounting, PBR residues were classified as non-potentially acid 
generating. However, for WA50 residues, since TS% > 0.3%, NPP < 20 kg CaCO3/ton and NPR < 
3, they are considered as potentially acid generating according to the D019 (MDDEP, 2012). At 
the same time, a kinetic test is still necessary to confirm this acidogenic behavior. 
Table 5.1 Evaluation of the acid generating potential for residues 
Criterion of Annex II 
D019 
- - < 20 <3 
Acid generation potential 
D019* Parameters AP CNP NNP NPR 
Samples Depth (cm) kg CaCO3/ton - 
WA50 0–10 28.1 8.3 -19.8 0.3 Yes 
30–40 37.5 33.3 -4.2 0.9 Yes 
50–60 28.1 25.0 -3.1 0.9 Yes 
PBR 0–10 43.7 299.9 256.1 6.8 No 
30–40 25.0 333.2 308.2 13.3 No 
50–60 21.9 316.5 294.6 14.5 No 
C50 0–10 1.9 899.6 897.7 479.8 No 
30–40 2.2 899.6 897.4 411.3 No 
50–60 1.6 908.0 906.4 581.1 No 
* The material is considered potentially acid generating according to Directive 019 criterion if TS% > 0.3% and NNP < 20 kg 
CaCO3/ton and/or NPR < 3 (MDDEP, 2012). 
 
To be considered “leachable,” the content of a chemical element has to be greater than the soil 
criterion A, and the corresponding concentration from the TCLP test has to be higher than the 
SWQC. Static geochemical behavior of metals (Ba, Cu, Mn, Ni and Zn) from residues WA50, PBR 
and C50 residues are presented in the Figure 5.4. When a value is < DL (detection limit), the DL 






Figure 5.4 Static geochemical behavior of metals (Ba, Cu, Mn, Ni and Zn) from residues WA50, 




WA50 residues were classified as leachable for Cu, Mn and Zn. Although WA50 had a high Ba 
concentration (> soil criterion A), WA50 was not leachable for Ba as there is no exceedance of the 
SWQC (Figure 5.4). Moreover, PBR residues were not “leachable” for Cu, Mn, Ni and Zn despite 
the exceedance of the SWQC (Figure 5.4). Consistently, C50 were not leachable for Ba, Ni, Mn 
and Cu since their contents were below the two regulation criteria (i.e. SWQC and soil criterion A) 
(Figure 5.4). At the same time, C50 were not leachable for Zn despite the exceedance of the SWQC. 
Table 5.2 provides a summary of the classification of residues. Overall, no metal concentrations 
measured in TCLP leachates exceeded the criteria of the Annex II (T1-A2) in D019 (Table E4). 
Thus, none of the residues are classified as high risk. However, residues of WA50 are classified, 
at the same time, as acid generating and leachable for Cu, Mn and Zn (Table 5.2). Therefore, WA50 
residues should be treated before their release into the environment. This finding is consistent with 
a previous study where DAS residues were classified as “hazardous” according to regulatory levels 
(universal treatment standard and TCLP limits), and therefore treatment was recommended before 
disposal (Macías et al., 2012b). Concerning PBR and C50 residues, all the analyzed metals were 
not leachable. Moreover, these residues were potentially non acid generating. Consequently, PBR 
and C50 can be considered as “low risk” waste. These findings are in agreement with previous 
classification reported by Jong and Parry (2005) where PBR residues were not classified as 
hazardous according to the Australian Hazardous Waste Act. 
Table 5.2 Summary of exceedances criteria (number of samples in brackets) and classification of 
residues 
Samples AGP1 Extractable 
metals 
TCLP Leachable5 
> Criterion A2 > SWQC 3 >T1-AII4 
WA50 Yes (3) Cu (1), Mn (3), Ba 
(3), S (3), Zn (3) 
Cu (2), Mn (3), Ni (3), 
Zn (3) 
None Cu (1), Mn 
(3), Zn (3) 
PBR No (3) S (3) Cu (2), Mn (2), Ni (3), 
Zn (3) 
None None 
C50 No (3) S (3) Cu (2), Zn (3) None None  
1 “Acid generating” according to Directive 019 criterion (MDDEP, 2012) 
2 Soil Criterion A for the "Superior Province," SPRCSP (Table E1) 
3 The SWQC at water hardness of 50 mg/L CaCO3 (Table E2) 
4 “High risk” according to Table 1 of the Annex II (T1-AII) of the D019 (Table E4) 
5 “Leachable” according to Directive 019 criterion (MDDEP, 2012) 
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5.4.4 Environmental behavior of residues under wetting/drying cycles 
Because the TCLP test is too rapid (< 24 h) and requires agitation in a closed system, in situ 
leaching scenarios that simulated weathering conditions using WCs under W/D cycles were used 
as a complementary test to evaluate the long-term behaviour of contaminants. This kinetic test also 
enables to confirm the acid generating potential of WA50 residues.  
For a better clarity of tendency, only the data of the WCs rinsed with LS1 are presented in this 
section, since there were no significant differences in the results of kinetic test for WCs rinsed 
either with LS1 or LS2. Results of WCs rinsed with LS2 are provided in Supplementary material 
(Table E7 to Table E9). 
5.4.4.1 Electrochemical analysis: pH, Eh, conductivity, acidity and alkalinity 
Regardless of the origin of residue (WA50, PBR and C50), the pH showed similar behavior for all 
samples, toggled between near neutral and slightly alkaline (6.8–8.2), and tended to increase 
throughout the test (Figure 5.5A). The highest pH (7.7–8.2) was found in the leachates from C50. 
In addition, Eh values varied between 350 and 550 mV, indicating the oxidizing conditions, and 
tended to increase slightly during the experiment (Figure 5.5B). The EC showed a decreasing trend 
as an indication of the decrease of contaminant concentrations (Figure 5.5E). The acidity of 
leachates from all samples was low (< 20 mg/L CaCO3) and decreased over time, whereas the 
alkalinity was relatively high (18 and ~150 mg/L CaCO3) and tended to increase (Figure 5.5D).  
5.4.4.2 Release of metals (Ca, Ba, Cu, Fe, Mn, Ni, Zn) and sulfates 
Metal concentrations in leachates from all residues were compared to the Quebec government’s 
limits D019 for Fe, Cu, Ni and Zn and to the SWQC for Ba, Mn, Fe, Cu, Ni and Zn (Figure 5.6). 
The SWQC1 and SWQC2 correspond to SWQC at water hardness of 400 mg/L CaCO3 and 10 
mg/L CaCO3, respectively. Mo and Co loadings (not presented here) were low (<0.004 mg/L). 
Concentration metal(loid)s such as As, Cd, Cr and Pb were below the detection limit of ICP-AES. 
As expected, WA50 showed the highest contaminant concentrations (Fe, Mn, Zn, Cu, Ni and 
sulfates) since this unit, used as a pre-treatment unit for Fe-AMD, was the most charged in 






Figure 5.5 Evolution of pH (A), Eh (B), acidity (C), alkalinity (D) and conductivity (E) from 







Despite its high content, Fe was leached sporadically from C50 and PBR residues, which were 
below the regulations D019 and SWQC1,2. However, Fe leaching from WA50 was slightly high (> 
SWQC1,2) but did not exceed the D019 threshold limit. Overall, leaching of Fe could be explained 
by the dissolution of Fe (III) oxy-hydroxides, which are often poorly crystallized (Theng and Yuan, 
2008). In addition, the low Fe concentration could probably be explained by its low solubility at 
near neutral pH 6.8–8.2 (Acero et al., 2006). The release of Fe could be controlled by sorption 
phenomena since Fe could be adsorbed onto organic matter and wood ash particles (Genty et al., 
2012b; 2017).  
Sulfates 
Except for C50, sulfate concentrations (Figure 5.6) were high in the first 10 days but tended to 
decrease progressively during the test. The sulfate concentration from WA50 and PBR decreased 
rapidly during the first week of the test and tended to decrease gradually during the test. 
Nevertheless, low concentrations of sulfates were leached from C50 compared to other residues 
(PBR and WA50). This is probably due to low content of TS (0.05–0.07%) in C50 compared to 
WA50 (0.9–1.4%) and PBR (0.9–1.7%), respectively. The release of sulfates from PTS residues 
could probably be explained by the oxidation of native sulfur (present in residues) under 
atmospheric O2 according the equation (4) (Habashi and Bauer, 1966; Hill, 1995):  
S + ½ O2 + H2O → H2SO4 (4) 
Moreover, despite the near neutral and alkaline pH, sulfate concentrations were relatively high in 
the WC leachates from WA50 and PBR. This result highlights the important role of sorption 
phenomena in retaining sulfates on the surface of the wood ash and Fe-oxy-hydroxides minerals 
(Genty et al., 2012b; Rakotonimaro et al., 2016). Therefore, sulfates were easily exchangeable and 
subsequently found in leachates. Additionally, sulfate adsorption decreases as the pH increases 
above zero point charge (PZC) of Fe-oxy-hydroxides and Al(OH)3 (Tabatabai, 1987). Since pH of 
leachates (6.8–8.2) were above pHPZC of Fe3O4 (6.5) (Marsden and House, 2006) and FeOOH (6.7) 
(Woodburn, 2000), desorption of sulfates could thus occur under these conditions. Notwithstanding 
its low solubility, gypsum (CaSO4.2H2O), which was found in all residues, could also release 
sulfates even at circumneutral pH (Shukla et al., 2008). 
Calcium and manganese 
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The leaching behavior of Ca showed the same trends as sulfates. Indeed, the concentration of Ca 
was high in leachates from WA50 and PBR at the beginning of the test but decreased progressively 
during the experiment. However, for leachates from C50, Ca concentrations were relatively low (< 
200 mg/L), and then increased slightly between 60 and 120 days. In addition, high Mn 
concentrations were leached from WA50 and PBR (>SWQC2) compared to C50 (Figure 5.6). This 
significant Mn leaching could probably be due to the high solubility of Mn (II) in circumneutral 







D019 corresponds to Quebec’s provincial regulation criteria, SWQC1 and SWQC 2 correspond to SWQC 
at water hardness of 400 mg/L CaCO3 and 10 mg/L CaCO3, respectively. 
 
Figure 5.6 Evolution of chemical elements (Ca, Ba, Cu, Fe, Mn, Ni, Zn and sulfates) in leachates 
from the weathering cells on WA50, PBR and C50 
Barium, copper, nickel and zinc 
Significant Ba concentrations were released from all the PTS residues (>SWQC2) and tended to 
decrease throughout the test (Figure 5.6). Furthermore, high release of Cu (>SWQC2) were 
observed from WA50 and PBR, and its concentration tended to decrease continuously until 
depletion. However, almost no Cu was detected from C50 residues (Figure 5.6). Notably, Cu and 
Ba are considered impurities, and their release probably originated from the substrate (wood ash 
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and wood chips) since AMD does not contain Ba and Cu. Despite the low Ni contents (5 mg/kg) 
in all PTS residues, their concentrations in the leachates from WA50 and PBR were non-negligible 
(>SWQC2) compared to C50 and tended to decrease during the test (Figure 5.6). During the first 
days of the kinetic test, Ni concentration in leachates from WA50 and PBR exceeded the SWQC2 
but did not exceed the D019 and SWQC1 threshold limits. Leaching of Ni could be controlled by 
Fe-oxy-hydroxides because of their high sorption capacity (Plante et al., 2010). Overall, Fe-oxy-
hydroxides may control the mobility of the Ni by adsorption, precipitation or substitution of Fe in 
their crystalline structure (Heikkinen and Räisänen, 2008). Since poorly crystallized Fe (III)-oxy-
hydroxides (secondary minerals) are easily dissolved by water, their dissolution could probably 
entail the leaching of Ni. Moreover, the Ni could also be desorbed from wood ash (Calugaru et al., 
2017). Concerning Zn, its concentration was higher from WA50 and PBR than C50 and tended to 
decrease slightly during the test. Indeed, Zn concentration in the leachates from WA50 exceeded 
regulatory limits (> D019, SWQC1 and SWQC2; Figure 5.6), which may be due to the dissolution 
of ZnO at circumneutral pH (Mudunkotuwa et al., 2012). At the same time, Zn concentrations from 
PBR and C50 residues were lower compared to WA50 but they exceeded SWQC2. 
5.4.5 Comparison between static and kinetic behavior of contaminants and 
classification of residues 
Overall, results of the kinetic testing confirmed the leachable character of Cu, Mn and Zn from 
WA50, which reinforces their hazardous behavior with additional leaching of other contaminants 
such as Fe, Ni, Ba and sulfates. In addition, the kinetic tests invalidate the acidogenic classification 
of WA50 residues. Despite the classification of PBR residues as “low risk,” these residues showed 
significant leaching of Mn, Ni, Ba and Zn that exceeded limit thresholds during kinetic tests. Thus, 
for PBR residues, a contaminated neutral drainage (CND) could occur. Other related concerns on 
the increase of metals mobility would be the dissolution mediated by microorganisms under natural 
weathering, which can change both the speciation and rates of contaminant release. In addition, the 
threshold limit (SWQC vs D019) is an important parameter to be taken into account while 
classifying the residues because it could largely influence the hazardousness of a given waste. 
Moreover, some metals (e.g. Cu from C50) were not mobilized during kinetic tests, whereas, 
compared to results of TCLP, they were higher than the limit threshold. These results show the 
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important role of the leaching medium (acetic acid in TCLP vs water in WCs) because acetic acid 
could complex metal (i.e. Cu) and therefore increase its mobility. 
5.5 Conclusion 
The main objective of this study was to assess the leaching potential of contaminants from solid 
residues (WA50, PBR and C50) collected at the end-life of a laboratory multi-step passive 
treatment for Fe-AMD. For all residues, results showed that Fe was in the form hematite, goethite 
and magnetite. Results of TCLP showed that none of the three studied residues should be 
considered high risk. According to the static leaching test, WA50 was considered leachable for Cu, 
Mn and Zn, whereas PBR and C50 were considered “low risk.” However, the long-term prediction 
of the geochemical behavior showed that all residues leachate significant concentrations of Ba and 
Zn compared to threshold limits. This leads to important discrepancies in the classification of PBR 
and C50 residues. In addition, long-term behaviour showed that Ni and Fe were leachable in 
particular from WA50 residues. In comparison with the standard limit thresholds, a contaminated 
neutral drainage with high concentrations of Ba, Cu, Mn, Zn, Fe, Ni and sulfates from WA50 and 
PBR could occur. The overall findings suggest that all the PTS residues should not be in disposed 
under atmospheric conditions in order to prevent contaminants release. Hence, surface or landfills 
storage must be avoided. Because of the high potential of metal release, pre-treatment approaches 
(thermal, biological, physical, chemical and stabilisation/solidification) could be an option before 
landfill disposal of these residues. 
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CHAPITRE 6 ARTICLE 3 - FREEZING/THAWING EFFECTS ON 
GEOCHEMICAL BEHAVIOR OF RESIDUES FROM ACID MINE 
DRAINAGE PASSIVE TREATMENT SYSTEMS3 
 
Ce chapitre a été publié dans la revue Journal of Water Process Engineering en Février 2020. 
 
6.1 Abstract 
Passive systems are promising for the treatment of acid mine drainage (AMD) but generate metal-
rich solids or residues. In subarctic climate, freezing/thawing (F/T) cycles may influence the 
chemical stability of waste, including residues from AMD passive treatment. The objective of this 
study was to assess and better understand the effect of F/T cycles on contaminants (metal and 
sulfates) leaching from AMD post-treatment residues. To do so, samples of residues WA50 (50 % 
wood ash and 50 % wood chips), PBR (30 % inorganic materials and 70 % organic substrate) and 
C50 (50 % calcite and 50 % wood chips) were collected from a laboratory tri-unit passive treatment 
system for iron-rich AMD (Fe-AMD) operated for over 1-year. To better understand the effect of 
freezing upon contaminant leaching, kinetic tests in weathering cells under wetting/drying (W/D) 
and F/T cycles were performed. Results showed that F/T cycles are likely to enhance the potential 
of metal leaching from post-treatment residues. The Fe leaching was 1.6-(for WA50), 3.2-(for C50) 
and 5.2-(for PBR) times higher under F/T cycles relative to the W/D cycles. Similarly, Zn leaching 
was 2.4-(for WA50), 4.9-(for PBR) and 5-(for C50) times higher under F/T cycles compared to the 
W/D cycles. Finally, Mn leaching was 2.4-(for WA50) and 5.2-(for PBR) times higher under F/T 
cycles relative to the W/D cycles but no difference in Mn concentration was observed for C50 
residues. These findings suggest that during snow melt or early spring significant metal 
concentrations could be released while disposing AMD passive treatment residues. 
 
3 Jouini, M., Neculita, C.M., Genty, T., Benzaazoua, M., 2019. Freezing/thawing effects on geochemical behavior of 
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6.2 Introduction 
Acid mine drainage (AMD), characterized by low pH and high concentrations of metals, sulfates 
and total dissolved solids, is one of the major problems facing the mining industry. The AMD is 
mainly generated from solid waste (e.g. tailings and waste rocks) weathering once stored at the 
surface disposal area (e.g. piles and impoundment). During the life cycle of the mine, the mining 
industry has the obligation and the responsibility to treat the AMD generated during the 
exploitation of ores. At the end-life of the mine, restoration is mandatory to prevent the formation 
and the treatment of AMD, when necessary. In abandoned mine sites, passive treatment systems 
are preferred to treat metal-rich AMD (Martínez et al., 2019). The treatment principle is based on 
naturally-occurring chemical/ biochemical processes. Passive treatment include biochemical 
reactors (PBRs), oxic and anoxic limestone drains, dispersed alkaline substrates (DAS), etc. 
Despite their efficiency for AMD treatment, passive systems generate metal-rich residues (Al, Cu, 
Zn, Fe, As, Se, Cr, and Ni) with inconsistent stability depending on the water quality to be treated 
and the process used (Jong and Parry, 2004; Macías et al., 2012; Kousi et al., 2018). In most cases, 
the potential mobility of contaminants from passive treatment residues remain difficult to predict 
and a case-by-case study and management remain compulsory. 
In subarctic regions, several factors such as freezing/thawing (F/T) cycles and the evolution of 
permafrost can largely affect the release of contaminants from disposed waste. Indeed, it has been 
reported that leaching of contaminants (especially Fe) from mine waste tailings under F/T cycles 
was higher compared to wetting/drying (W/D) cycles  (Ethier et al., 2012). Likewise, F/T cycles 
enhanced the leaching of pesticides from frozen soils (Holten et al., 2018) and surface water (Riise 
et al., 2004) and, as a result, high release of pesticides was expected during snow melt. It was also 
reported that, after F/T cycles, the leaching of pollutants (e.g. Pb and Zn) from 
stabilisation/solidification-treated soils was largely increased (Wei et al., 2015). In addition, F/T 
cycles increased colloidal materials and metal leaching from soils (Mohanty et al., 2014). However, 
biosolids that underwent F/T cycles did not show any enhancement of metal leaching relative to 
W/D alterations (Wang and Flury, 2019). 
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To the authors’ best knowledge, although stability of metal-rich residues was often studied under 
temperate condition (Genty et al., 2012; Jouini et al., 2019a; 2019b), their stability under freezing 
conditions is barely assessed. 
The present work is a continuation of an earlier study, which evaluated the leaching potential of 
contaminants from a laboratory passive multi-step treatment for Fe-rich AMD (Jouini et al., 2019a; 
2019b). The overall findings showed that passive treatment residues had high neutralizing capacity, 
while metals and sulfates were in the form of oxyhydroxides, oxy-hydroxy-sulfates, carbonates, 
sulfates and native sulfur. In addition, the disposal in neutral to slightly basic pH was recommended 
to prevent metal release, while long-term behavior assessment showed that any contact with rain 
water must be avoided. However, the effect of F/T on the contaminant geochemistry from passive 
treatment systems is still little known. 
Therefore, it is necessary to assess the stability of these residues under F/T conditions. In this 
context, the objective of this study is to assess the impact of F/T cycles on the geochemical behavior 
of contaminants from AMD passive treatment residues. 
6.3 Materials and methods 
6.3.1 Sampling 
Three residues WA50, PBR and C50 were collected from a laboratory tri-step passive system used 
for the treatment of Fe-AMD for over 1 year (Figure 6.1). Details on the characterization of the 
initial substrates, prior to the treatment, the laboratory experimental design, the AMD composition 
and the treatment efficiency have been reported previously (Rakotonimaro et al., 2018; Jouini et 
al., 2019a). Specifically, the tri-step treatment system was composed of: 1) Fe-pretreatment unit: 
WA50 (50% wood ash and 50% wood chips); 2) sulfate treatment unit: PBR (10% sand, 40% wood 
chips, 20% chicken manure, 10% compost and 20% calcite) and 3) a polishing unit: C50 (50% 
calcite and 50% wood chips). During the AMD treatment, Fe and sulfate removal exceeded 99% 
and 46–74%, respectively, while the pH increased to ~8.1 (Rakotonimaro et al., 2018 fter 
dismantling, samples were collected from the following units: WA50-A (simplified as WA50 for 
the rest of the paper), PBR and C50 (Figure 6.1). The residues WA50, PBR, and C50 were sampled 
from three layers (i.e. top, middle and bottom) of each unit or column reactor. Prior to their analysis, 
all layers from each sample were well homogenized to get a better representativity. Details on 
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physicochemical and mineralogical characterization of components of WA50, PBR and C50 are 
presented and discussed elsewhere (Jouini et al., 2019a; 2019b). 
 
Figure 6.1 AMD multi-step passive treatment system (R: recovery) 
 
6.3.2 Kinetic tests  
The geochemical behavior of residue samples was evaluated in weathering cell (WC) kinetic test 
(Bouzahzah et al., 2014). The WC was considered appropriate in this study since it is easy to set 
up and the design is suitable for carrying out tests with temperature variation (−20 °C) in the 
freezer. 
Six WCs were set up as follows (Figure 6.2): three WCs underwent W/D cycles and three WCs 
operated under F/T cycles. An equivalent of 90 g (dry mass) of each solid (WA50, PBR and C50) 
were placed on a 0.45 μm glass-fiber filter in a Büchner funnel (Figure 6.2). Each sample was 
flushed twice per week (Monday and Thursday) with 75 mL of leaching solution (deionized water 
with pH = 5.6 ± 0.3 simulating the pH of rainwater). After the first flush (Monday), WCs operated 
under W/D cycles were dried for two days in the open air whereas those operated under F/T cycles 
were placed in the freezer (−20 °C). After the second flush (Thursday), all WCs were dried for 
three days in the open air (+22 °C). During each flushing, the leaching solution was contacted with 
the residues for about 4 ± 0.5 h. Then, leachates were collected in Büchner flasks using a vacuum 
pump. The kinetic test in WCs was conducted for 150 days until stability of the geochemical 
behavior.  
Leachates from each WC were analyzed for pH, Eh, electrical conductivity (EC), acidity, alkalinity 
and metal (Fe, Ca, Mn, Ni and Zn) and sulfate concentrations. The pH was measured with an 
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electrode Orion GD9156BNWP coupled with a VWR SympHony SB90M5 multimeter. The Eh 
[corrected to standard hydrogen electrode (SHE)] was measured using an Orbisint CPS12-
OPA2GSA Pt/Ag/ AgCl electrode related to a Benchtop Meter Symphony B30PCI. The EC was 
measured using a portable Oakton Acorn CON 6. Acidity and alkalinity were measured by titration 
using a Metrohm Binkmann 716 DMS Trinitro. Prior to their analysis, leachates were filtered 
(0.45μm). Metal concentrations were analyzed by Inductively Coupled Plasma-Atomic Emission 
Spectrometry (ICP-AES) using a Perkin Elmer OPTIMA 3100 RL on an acidified (2% HNO3) 
samples. Sulfate concentrations were determined using the spectrophotometry method with a 
HACH DR/890 colorimeter (Method 8051). 
 
Figure 6.2 Kinetic test in weathering cells 
 
6.4 Results and discussion 
6.4.1 Electrochemical analysis and release of metal and sulfate 
The pH of the collected leachates from all WCs were stable and varied slightly between neutral to 
basic values (7.1–8.2) but slightly higher under F/T cycles (Figure 6.3). This was consistent with 
the alkalinity where higher values (third quartiles for all residues were high than 50 mg/L CaCO3) 
were found during F/T cycles. However, Eh values (509 mV vs 452 mV, 504 mV vs 454 mV and 
504 mV vs 430 mV for WA50, PBR and C50, respectively) were lower in leachates during F/T 
cycles. Conductivity was slightly lower in leachates during F/T cycles compared to W/D cycles. 
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Higher volumes of water recovered under F/T cycles (75 % for WA50, 78 % for PBR and 80 % 
for C50, respectively) compared to W/D cycles (30 % for WA50, 36 % for PBR and 75 % for C50, 
respectively) could probably explained these results (Figure 6.1). Overall, same findings were 
previously reported where mine tailing residues showed that almost no variation was observed for 
pH under F/T cycles, while Eh measurements were lower and conductivities were decreased 
compared to W/D cycles (Ethier et al., 2012). Moreover, no differences were observed for acidity 
regardless the test conditions. Indeed, samples C50 generated almost no acidity (mean values < 5 
mg/L CaCO3) compared to PBR and C50 residues where low acidity (mean values <10 mg 









Figure 6.3 Physicochemical characteristics (pH, Eh, acidity, alkalinity and conductivity) of 
leachates collected from WA50, PBR and C50 residues in weathering cells under W/D (white 
background) and F/T (blue background) cycles (box and whisker plots: minimum, 25 % 
percentile, mean, 75 % percentile, maximum). 
Metal (Fe, Ca, Mn, Ni and Zn) and sulfate concentrations in leachates from WA50, PBR and C50 
residues showed variable tendencies between W/D and F/T cycles (Figure 6.). Indeed, mean values 
showed that higher Fe concentrations were leached from all residues under F/T cycles compared 
to W/D cycles. Consistent tendency was observed for Zn and sulfates from WA50 residues where 
higher concentrations were found under F/T cycles. For Mn and Ni, they were highly leached from 
WA50 under F/T cycles compared to W/D cycles whereas their concentrations were relatively low 
(near detection limit) from PBR and C50 residues, respectively. Similar findings were previously 
reported where mine tailing showed higher leaching of Fe, Mn, Ni and Zn under F/T as an 
indication of the increasing of the material reactivity (Ethier et al., 2012). Nevertheless, almost no 
difference in Zn and sulfates concentrations were found in leachates from PBR and C50 residues 
regardless the type of the cycle, but they still slightly higher under W/D cycles. The higher volume 
of water recovered under F/T cycles (Figure 6.3) could probably explain these results. For Ca, 
higher concentrations were found in leachates from WA50 and PBR residues under F/T cycles but 
no noticeable variation was observed in leachates from C50 residues. The higher solubility of the 
CO2 at low temperature (< 0°C), which increases the dissolution of carbonates and entails an 










Figure 6. Leaching behavior of metals (Fe, Zn, Ca, Mn and Ni) and sulfates from WA50, PBR 
and C50 residues in weathering cells under W/D (white background) and F/T (blue background) 
cycles (Box and whisker plots: minimum, 25 % percentile, mean, 75 % percentile, maximum). 
6.4.2 Effect of freezing/ thawing on contaminants leaching 
To compare the chemical release of contaminants from residues under different conditions (i.e. 
W/D and F/T cycles), the cumulative concentrations, i.e. mass-normalized releases (mg/kg), for 
Ca, Fe, Mn, Ni, Zn and sulfates were calculated (Figure 6.4). 
The Fe cumulative concentrations were 1.6-(for WA50), 3.2-(for C50) and 5.2-(for PBR) times 
higher under F/T cycles relative to the W/D cycles, respectively. Same findings were previously 
reported where Fe leaching was enhanced under F/T cycles of mine residues as indication of an 
increase in the solubility of Fe-oxy-hydroxide minerals (Ethier et al., 2012). Likewise, Zn showed 
consistent behavior where cumulative concentrations were 2.4-(for WA50), 4.9-(for PBR) and 5-
(for C50) times higher under F/T cycles compared to the W/D cycles, respectively. Several 
hypotheses may explain the differences in Fe and Zn leaching under W/D and F/T cycles. Indeed, 
during the freezing, dissolved solids are released from the ice front and concentrated in the 
remaining unfrozen water. Consequently, an accumulation of dissolved metals is expected in this 
layer (Szpaczyński et al., 2017). The increase of salinity, induced by the concentration of dissolved 
solids in the ice front, could probably account for the increase in the solubility of Fe and Zn 
precipitates (Ben Ali et al., 2019). Then, during the thawing, the dissolved metals would probably 
be leached out. Moreover, Mn cumulative concentrations were 2.4-(for WA50) and 5.2-(for PBR) 
times higher under F/T cycles in comparison to the W/D cycles, respectively but no difference was 
observed for Mn leaching from C50. The variation of physical and hydrogeological properties (e.g. 
particle cohesion, aggregate size, pore size etc.) of WA50 and PBR residues could partially account 
for these results. Depending on the particles size, the F/T cycle enhances the release of colloidal 
matter which could increase metal leaching (Kim and Choi, 2018). In addition, repeated F/T cycles 
fractured samples and potentially created preferential flow paths within, increasing alteration 
process and entailing an enhancement in metal mobilization (Mohanty et al., 2014). However, 
except Ni leaching from C50 residues, almost no difference in cumulative charges was found from 
WA50 and PBR residues regardless of the type of cycle but they slightly increased during F/T 
cycles. Consistent findings were also previously reported where Ni presented inconsistent 
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leachability toward F/T cycles (Ethier et al., 2012). Overall, Ni retention mechanism (i.e. sorption 
or precipitation) may explain these results since it is largely influenced by temperature variation 
which control Ni solubility (Scheckel and Sparks, 2001). Similarly, sulfate concentrations were 1.2 
times higher for PBR residues under F/T cycles whereas no differences were found on cumulative 
sulfates from C50 and WA50 residues compared to W/D cycles. The presence of sulfate-reducing 
bacteria, already identified in PBR residues (Rakotonimaro et al., 2018), could explain this 
enhancement. Indeed, it was previously reported that F/T cycles at −20 °C caused cell rupture of 
microorganisms followed by cell death and therefore subsequent increase of contaminants leaching 
was noted (Wang et al., 2017). 
 
Figure 6.4 Cumulative release of metals (Ca, Fe, Mn, Ni and Zn) and sulfates from (a) WA50, (b) 





To summarize, F/T cycles involve several factors (e.g. freezing temperature, resistance of the 
material towards physical disintegration, dissolution of minerals and colloid matters, presence of 
microorganism) that can largely control the geochemical behavior of contaminants and could, 
therefore, affect their mobility. 
6.5 Conclusion 
The effect of F/T cycles on metal and sulfate leaching from passive treatment residues was 
evaluated over a 150-days period. Results showed that F/T cycles increased metal leaching relative 
to W/D cycles. These findings suggest that after the frost (i.e. during spring and onward), 
significant concentration of metals released from meltwater could be expected. Consequently, after 
disposal, freezing and rainfall phenomena could induce additional metal leaching from AMD 
passive treatment residues. Further studies should be undertaken for a better understanding of the 
F/T effects on the leaching of contaminants by: (1) desorption mechanism under low temperature, 
(2) solubility of minerals at low temperature (<0 °C), and (3) porosity evolution with potential 
oxygen diffusion and alteration process favoring.  
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CHAPITRE 7 ARTICLE 4 - ENVIRONMENTAL ASSESSMENT OF 
RESIDUES FROM MULTI-STEP PASSIVE TREATMENT OF FE-AMD: 
FIELD CASE STUDY OF THE LORRAINE MINE SITE, QC, CANADA4 
 
Ce chapitre est présenté sous forme d'un article de conférence scientifique qui a été publié dans 
les comptes-rendus de la conférence Tailings and Mine Waste 2019. 
7.1 Abstract 
Passive systems are often used for acid mine drainage (AMD) treatment in closed and abandoned 
mine sites. Depending on AMD loading and the technology used, passive treatment systems 
generate metal-rich residues with inconsistent stability. To ensure their proper management, these 
residues must be handled carefully to reduce the risk of further contamination. Therefore, an 
assessment of the potential leaching mobility of contaminants (e.g. metals and sulfates) is deemed 
necessary. With this aim, six post-treatment solid residues were collected from of a field operating 
iron-rich AMD (Fe-AMD) treatment system implemented on the reclaimed Lorraine mine site, QC, 
Canada. Solid samples were collected from the inlet and outlet (In and Out) of three-unit treatment 
system (PBR1, WA and PBR2). Three water samples (P1, P2 and P3) were also collected from 
piezometers installed in the outlet of each treatment unit. Geochemical equilibrium modelling was 
performed using the physicochemical quality of the water samples to evaluate the occurrence of 
metal precipitates. Physicochemical characterization and pH-dependant leaching (pHstat) test were 
carried out to assess the potential mobility of contaminants from solid residues. The pHstat was also 
performed to determine the buffering capacity of the solids, to provide a better understanding of 
leaching behaviour of contaminants under different environmental conditions and to orientate the 
management of these residues. Results of elemental analysis showed that all residues had high 
metal content. The geochemical modelling suggested that Fe, metal with highest concentration to 
be treated, was in the form of oxides, hydroxides, oxyhydroxides, hydroxysulfates and sulfides. 
 
4 Jouini, M., Neculita, C.M., Genty, T., Benzaazoua, M., 2019. Environmental assessment of residues from multi-step 
passive treatment of Fe-AMD: Field case study of the Lorraine mine site, Qc, Canada. In: Proc. Of Tailings and Mine 
Waste, Vancouver, BC, 17-20 November. 
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High residual neutralizing potential was found in WA residues. Results of pHstat test indicated that 
all residues were considered as leachable towards regulation limits of metal release once contacted 
with acidic medium (water and/or soil) or co-disposed with alkaline wastes. Thus, contact with 
rainwater must be avoided to prevent metal mobility and dispersion. Landfill disposal at pH 7–8 
could be a storage option for these residues. 
 
7.2 Introduction 
Acid mine drainage (AMD), generated by mine waste (e.g. sterile rocks, tailings and treatment 
process sludge), is characterized by low pH and high concentration of metal(loid)s and sulfates. 
Because of its high toxicity potential, AMD is considered a serious environmental concern. In 
abandoned mine sites, passive treatment systems (PTSs) (chemical/biochemical) are usually used 
to treat AMD impacted-waters, particularly as a multi-step systems (Skousen et al. 2017). They 
consist of either one unit, for low and average contamination, or multi-step units for high 
contamination treatment, including iron-rich AMD (Fe-AMD). Depending on the quality of the 
AMD to be treated and the technology employed, PTSs generate in the course of time metal-rich 
residues with inconsistent stability and that have to be managed carefully after their renewing 
(Jouini et al. 2019). Indeed, it was reported that metal-rich (As, Cr and Se) residues from a passive 
biochemical reactor (PBR) were classified as non-hazardous waste (Simonton et al. 2000). 
However, Fe-rich residues from PBR are considered as potentially mobilizable and could be stored 
under water, at near neutral pH to limit their reactivity (Genty et al. 2012a). In the same time, metal-
rich (Fe, Zn, Ni and Cu) residues from PBR were characterised as hazardous and inappropriate for 
landfilling without pre-treatment (Kousi et al. 2018). Additionally, metal-rich (Fe, Al and Zn) 
residues from dispersed alkaline substrate (DAS) systems should not be disposed in landfill and 
have to be stored in dry environment to prevent the eventual metal release (Macías et al. 2012). 
Finally, for Fe-rich residues from a multi-step system using both PBR and DAS, it was found that 
contact with acidic medium and alkaline waste is not allowed (Jouini et al. 2019). Therefore, a 
case-by-case study and a proper management of these metal-rich residues are deemed necessary to 
control and prevent the possible metals release. 
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Taking into account these concerns, the present study investigated the potential mobility of 
contaminants from residues generated during Fe-AMD passive treatment installed in the reclaimed 
Lorraine mine site composed of two PBR units and one wood ash (WA) filter (Rakotonimaro et al. 
2018). To this end, physicochemical characterization, geochemical equilibrium calculation and pH-
dependent leaching test (pHstat), proposed by the US environmental regulations, have been 
investigated. Geochemical equilibrium modelling is commonly used to better understand the 
geochemical behavior of tailings. In this study, thermodynamic geochemical equilibrium was used 
to determine the secondary mineral phases that were likely to precipitate during the treatment. In 
addition, the pHstat was used to assess the potential release of contaminants under different pH to 
simulate various conditions of possible co-disposal of residues with waste (e.g. alkaline waste, 
mine waste, treatment sludge, incineration residues, sediments, cement and concretes waste, etc.). 
In the same time, this test provides an estimation of the environmental availability of contaminants 
while comparing their concentrations to the threshold limits. 
7.3 Materials and methods 
7.3.1 Field study site 
The tri-step field-pilot PTS was installed in 2011 on the reclaimed Lorraine mine site, located near 





Figure 7.1 a) Location of the Lorraine mine site, b) Model of the tri-step treatment system 
 
The mine operated (1964-1968) for Cu, Ni, Au and Ag extraction. About 600 000 t of acid 
generating tailings produced were left without any reclamation for approximately 30 years in a 
pond of 15.5 ha and generated Fe-AMD. In 1998, the site was reclaimed with a 1.1 m of a multi-
layer cover with capillary barrier effects (CCBE) that prevented oxygen from reaching the tailings 
and thus limited the production of AMD (Bussière et al. 2004). The CCBE proved effective since 
the pore water quality has been significantly improved (pH<3, ~11,000 g/L of Fe, 8,100 g/L of 
sulfates vs pH~5.8 and 1,200 g/L of Fe, 3,636 g/L of sulfates before and after the installation of 
the CCBE, respectively) during the 19 years after restoration. Since Fe-rich interstitial pore water 
could take a few years before being completely discharged, a PTS consisted of a limestone drain 
and three anoxic dolomitic drains were installed in 1998 to treat the contaminated pore waters. In 
2011, due to clogging problems, one of the dolomitic drains was replaced by a tri-unit treatment 





design of this treatment system can be found in Genty et al. (2016) and Rakotonimaro et al. (2018). 
Composition of the substrates is presented in Table 7.1. The first unit PBR1 was used to reduce the 
redox potential, to neutralize the acidity and to partially remove metals. The second unit WA was 
used for Fe treatment. Finally, the last unit PBR2 acted as a polishing unit to remove the residual 
metals. 
Table 7.1 Composition of the substrates (PBR1, WA, PBR2) used in the tri-step treatment system 




Sand Calcite Wood ash 
PBR1(% w/w) 18 10 12 10 50 - 
WA(% w/w) - - - - - 100 
PBR2(% w/w) 36 17 24 21 2 - 
 
7.3.2 Sampling 
Post-treatment residues were collected after 6 years of Fe-AMD treatment. Precisely, six solid 
samples from the inlet (In) and the outlet (Out) of each unit (PBR1-In, PBR1-Out, WA-In, WA-
Out, PBR2-In and PBR2-Out) were collected (Figure 7.1b). Three water samples (P2, P3 and P4) 
were also sampled from piezometers installed in the outlet of each treatment unit (Figure 7.1b). 
Prior to their analysis, all samples were preserved in sealed containers (for residues) and bottles 
(for water samples) at T<4°C until analysis. 
7.3.3 Physicochemical characterization of water samples and geochemical 
modelling  
Based on ionic strengths and metal concentrations, the geochemical modelling was used to predict 
the secondary mineral phases that are likely to precipitate during Fe-AMD treatment. Prior to the 
geochemical equilibrium calculations, samples P1, P2 and P3 were characterized for pH, Eh redox 
potential, electrical conductivity (EC), acidity, alkalinity and total metal and sulfur concentrations. 
Elemental composition was analyzed on acidified (2% HNO3) samples by Inductively Coupled 
Plasma-Atomic Emission Spectrometry (ICP-AES; relative precision of 5%) using a Perkin Elmer 
OPTIMA 3100 RL. The model PHREEQC V3 was performed using the aforementioned 
physicochemical parameters of water samples (P1, P2 and P3) to evaluate the possible mechanism 
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of metal removal depending on ion activities and saturation indices of mineral phases. The 
WATEQ4F database was used during the PHREEQC geochemical modelling. 
7.3.4 Physicochemical characterization of residues 
The physicochemical characterization performed on solid samples consisted of determining: paste 
pH, elemental composition, total carbon (TC), inorganic carbon (IC), organic carbon (OC) total 
sulfur (TS), and acid volatile sulfide-simultaneously extracted metals (AVS-SEM). Paste pH was 
determined according to the method described in ASTM 1995 to provide a preliminary information 
about the acid generation or neutralization potential of residues. Chemical composition was 
analyzed on dried (60°C) and homogenized samples (150 µm) after their digestion (with HNO3, 
Br2, HCl, and HF). The digestate was analyzed by ICP-AES. The TC and TS were measured by 
combustion at 1360 °C in an induction furnace coupled to an infrared analyzer (ELTRA CS-2000). 
The IC was determined on calcined (375 °C) solids for 16 h in a muffle furnace (Nabertherm HTCT 
01/16) and then combustion in an induction furnace. The OC was determined by the difference 
between TC and IC. For AVS-SEM, the AVS was converted into H2S by hydrochloric acid at room 
temperature and trapped in an antioxidant buffer (2 M NaOH, 0.1 M ascorbic acid and 0.1 M 
EDTA; Brouwer & Murphy, 1994). The obtained solution was analyzed for sulfide concentration 
using spectrophotometry HACH DR/890 kit and for metals using ICP-AES. 
7.3.5 Leaching test 
The pH-dependant leaching (pHstat) test was carried out to evaluate the acid neutralizing capacity 
(ANC) and the potential mobility of contaminants from solid samples. The test was performed 
according to the method 1313 (USEPA, 2012) and consisted of mixing the residues with water, 
diluted acid (HNO3) or base (NaOH) to obtain leachate pH ranged from 2 to 13. The mixtures were 
then placed in rotated tumblers (S/L=1/10, speed of 28 ± 2 rpm, for 72 ± 2 hours at room 
temperature). Later, the pH was measured and the leachate was centrifuged and filtered (0.45 μm). 
Metal analysis was performed on acidified (2% HNO3) leachates by ICP-AES. The dissolved 
organic carbon (DOC) was determined on acidified (1% HCl) leachates at 680°C using an infrared 
total organic C analyzer (SHIMAZU, Model TOCVcph). Results of metal concentrations were 
compared to: 1) threshold limits of Québec’s provincial regulation called Directive 019 (D019), 2) 
Canadian discharge limits as specified in the Metal and Diamond Mining Effluent Regulation 
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(MDMER) and 3) the surface water quality criteria of Quebec province (SWQC) at a water 
hardness of 91.6 mg/L CaCO3 (corresponds to the surface water hardness in Abitibi-
Témiscamingue). 
7.4 Results and discussion 
7.4.1 Physicochemical characterization of water samples and geochemical 
modelling 
Results showed that the evolution of pH during the 2-year monitoring period (2015–2017) varied 
slightly in P3 and P4 (Table 7.2). However, pH in P2 decreased moderately from 6.8 to 6.3 but still 
higher than the low discharge limit (pH=6) of the D019. Moreover, for all samples, Eh values were 
negative (-47 mV<) in 2015 whereas they largely increased to higher and positive values (324 – 
344 mV) in 2017 as an indication of the evolution of pore water qualities from anoxic to oxic 
conditions may be because of the deterioration of the treatment system. On the contrary, EC 
significantly decreased between 2015 and 2017 for all water samples as an indication of the 
decrease of contaminant concentrations. Up to 63.4% and 57.5 % of acidity decreased in P2 and 
P4, respectively, whereas it remained similar in P3 (Table 7.2). Samilar trends were observed for 
the alkalinity, since it largely decreased in P2 (88.0%) and P4 (51.7%) but no significant difference 
were found in P3 (~300 mg/L CaCO3). 
Table 7.2 Physical parameters (average) of pores water (P2, P3 and P4) between 2015 and 2017 
Year 2015 2017 
Piezometers P2 P3 P4 P2 P3 P4 
pH 6.8 6.1 5.9 6.3 6.2 5.8 
Eh (mV) -181 -62 -47 334 324 344 
Conductivity (mS/cm) 11.4 6.6 6.7 2.7 2.2 1.9 
Acidity (mg/L CaCO3) 1065 1210 1502 390 1149 636 
Alkalinity(mg/L 
CaCO3) 
3800 306 373 455 339 180 
 
Overall, saturation indices (SI; Figure 7.2) calculated with PHREEQC using water qualities in P2, 
P3 and P4 on 2015 and 2017 indicated the potential precipitation of metals (e.g. Fe and Al), 
following the dissolution of neutralising agents (i.e. calcite) in the substrates, in the form of oxides, 
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hydroxides, oxy-hydroxides, oxy-hydroxy-sulfates and sulfides. Findings are in agreement with 
other results previously reported in literature (Genty et al. 2012b). Likewise, between 2015 and 
2017, SI of oxy-hydroxide minerals tended to increase whereas those for sulfides minerals tended 
to decrease which was in agreement with the Eh increase. 
 
Figure 7.2 Evolution of saturation index in piezometers between 2015 and 2017 
In 2015, Fe-oxy-hydroxide minerals such as magnetite (Fe3O4), hematite (α-Fe2O3) and goethite 
(α-FeOOH) were oversaturated (SI > 0; Figure 7.2) in all the units. Moreover, Fe was also 
precipitated as greigite (Fe3S4), pyrite (FeS2) and mackinawite [FeS(1−x)] in PBR1 unit as an 
indication of parallel treatment of both Fe and S. Same findings were also reported previously 
where Fe was found in the form of biogenic Fe-sulfide minerals in reductive media (Kousi et al. 
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2018). Noteworthy, both greigite and mackinawite are the precursor of the formation of pyrite 
(Goldhaber, 2003). However, Fe-sulfides were unlikely to precipitate in WA unit. In the same time, 
sphalerite (ZnS) was oversaturated in PBR1 and PBR2 units. For Al, gibbsite [Al(OH)3], diaspore 
(α-AlOOH), boehmite (γ-AlOOH) and basaluminite [Al4(OH)10(SO4)·4H2O)] were likely to 
precipitate in all units. Notably, precipitation of these Al-bearing minerals had been also reported 
during AMD treatment (Macías et al. 2012). In addition, S was likely to precipitate in the form of 
gypsum (CaSO4.2H2O) in WA unit. Nonetheless, the SI of gypsum was very close to 0 indicating 
that its formation and dissolution rates are quasi-similar suggesting metastable phase. In addition, 
results showed that dolomite [(CaMg(CO3)2] could also precipitate in PBR1 unit. The presence of 
dolomite has been reported previously since it could precipitate under high Mg+2/Ca+2 ratio and 
high alkalinity, at low temperature (25°C), through sulfate reducing bacteria activity (Vasconcelos 
et al. 1995). 
In 2017, in addition to magnetite, hematite and goethite, K-jarosite [(KFe3(SO4)2(OH)6], Fe(OH)3 
and maghemite (γ-Fe2O3), the Fe could precipitate in all units (Figure 7.2). Oxidation or weathering 
of magnetite under low-temperature may partially explain these results (McElhinny & McFadden, 
2000). In addition, except bohemite in P4, the same aforementioned Al-bearing minerals were also 
likely to be found in all the units. In contrary, Fe-S precipitates were undersaturated (SI < 0) in all 
units. This could probably be explained by the significant increase of Eh that destabilizes the sulfide 
minerals. 
7.4.2 Physicochemical characterization of post-treatment residues 
Overall, results showed that paste pH were circumneutral for all residues (Table 7.3). Indeed, 
during the treatment, paste pH slightly decreased for PBR1 and PBR2 whereas it largely dropped 
in WA residues. High acidity load in P3 (1149 mg/L CaCO3; Table 7.2) could probably explain 
these results. In addition, TC was high in WA and PBR2 comparing to PBR1 residues. Likewise, 
significant OC was found in WA residues. However, OC decreased in PBR1 (52.7%) and PBR2 
(38.1%) residues, respectively, during the treatment. An advanced degradation of OC could explain 
these results. Moreover, WA had the highest IC content (~6.5 %) among PBR1 and PBR2 residues, 
respectively. These findings indicated an important residual neutralization capacity of WA residues 
relative to PBR1 and PBR2 residues. Likewise, the high decrease of IC in PBR1 residues was 
probably due to the high acidity load of the AMD that feed directly the PBR1 unit. On the contrary, 
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the TS content increase significantly in all the residues during treatment. A retention of sulfur in 
all units as predicted by the geochemical modeling (e.g. Fe-sulfides or gypsum) could probably 
explain these observations. In addition, AVS from PBR1 was up to 12-times and 5-times higher 
relative to WA and PBR2, respectively. High AVS in PBR1 residues suggests the presence of 
metastable or acid-volatile Fe-sulfides (i.e. mackinawite and greigite predicted by geochemical 
equilibrium) that are soluble in HCl (Li & Schoonmaker, 2003). However, AVS/SEM molar ratios 
were low (<1) in all residues as an indication of the presence of low sulfide-bearing minerals 
relative to the other forms of metal precipitation (e.g. oxy-hydroxides and carbonates). Therefore, 
all residues exhibit high potential mobility of metals. 
Table 7.3 Physicochemical parameters and metal concentrations in the solids from the field tri-
step treatment of AMD before and after treatment 
 Initial (before treatment) Final (post-treatment) 
 Physicochemical parameters 
 PBR1 WA PBR2 PBR1 WA PBR2 
Paste pH 7.8 12.2 6.5 7.2−7.5 6.4−6.8 6.4−6.6 
TC (%) 18.7 33.6 28.5 2.0−15.4 28.9−30.4 15.2−19.2 
OC (%) 11.0 19.0 26.1 1.3−9.4 22.5−23.9 14.8−17.5 
IC (%) 6.7 14.6 2.4 0.7−6.0 6.4−6.5 0.4−1.7 
TS (%) 0.05 0.3 0.06 0.3−1.3 2.5−3.8 2.1−5.4 
AVS (µmol/kg) - - - 15.8−29.5 1.7−1.8 1.4−7.2 
SEM (µmol/kg) - - - 3.8 105 −9.1 105 4.5 105−7.4 105 4.7 105−5.3 105 
AVS/SEM - - - << 1 << 1 << 1 
 Metals (g/kg) 
Al 10.1 22.9 11.1 15.5−58.8 13.3−24.0 24.5−39.8 
Ca 220.0 123.0 15.9 30.0−194.6 26.2−72.3 15.8−56.2 
Fe 7.8 14.7 6.6 25.3−29.6 65.0−87.9 40.0−100.3 
Mn 0.2 2.3 0.2 0.3−0.4 0.7−1.0 0.2-0.5 
Ni <DL 0.02 <DL <DL 0.02-0.2 <DL 
Zn 0.07 1.2 0.04 <DL 0.2−0.3 0.06-0.2 
*DL: detection limit 
Due to the increase of pH (3 vs 5.8) during Fe-AMD treatment, significant metal concentrations 
were found in all residues comparing to their initial content (Table 7.3). High retention of Fe was 
also found in all residues. Indeed, an increase ~ 90.6%, 80.8% and 71.6% of Fe was found in PBR2, 
WA and PBR1 comparing to their initial concentrations, respectively. This was consistent with 
geochemical modelling, were Fe was precipitated in several forms. Likewise, up to 72.8% and 
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68.6% of Al was found in PBR1 and PBR2, respectively. The retention of Al is mainly due to the 
precipitation of amorphous Al-hydroxides at a pH greater than 5 (Vadapalli et al. 2008). Moreover, 
Ca concentrations largely decreased in PBR1 (~ 49%) and WA (56%) residues, respectively, as an 
indication of carbonates consumption (e.g. calcite) while neutralizing AMD acidity. However, an 
increase of ~126.4% of Ca was found estimated in PBR2; the transfer of Ca (after dissolution) from 
PBR1 and WA units and subsequent precipitation of Ca-bearing secondary minerals in PBR2 unit 
might partially explain these results. Moreover, Mn concentration decreased in WA (63%) whereas 
it increased in PBR1 (42.8%) and PBR2 (75%) residues, respectively. In addition, Ni was only 
found in WA residues. Furthermore, an increase of ~ 69% of Zn was found in PBR2. The presence 
of ZnS as predicted by the geochemical calculation could partially explained these findings since 
it was previously found during AMD passive treatment (Kousi et al. 2018). The absence of Zn in 
the post-treatment PBR1 could probably be explained by its leaching during the treatment. 
7.4.3 Assessment of the metal release potential from residues  
To better understand the potential mobility of metals from residues, the ANC is a key property to 
be considered. Overall, the natural pH values (at 0 meq/g dry solid; Figure 7.3) were circumneutral 
to slightly basic for all residues. Indeed, results showed that, at pH=2, residues from PBR1-Out 
and WA-In had the highest ANC and could therefore resist against acid aggression (PBR1-Out> 
WA-In> WA-Out> PBR2-In> PBR2-Our> PBR1-In; Figure 7.3). These results confirm the 







Figure 7.3 Buffering capacity and leaching of elements (Al, As, Fe, Mn, Ni and Zn,) and DOC 
from PBR1-In, PBR1-Out, WA-In, WA-Out, PBR2-In and PBR2-Out residues as a function of 
pH 
The solubility trends of all elements as a function of pH were similar for all residues. Indeed, the 
leaching of metals (As, Al, Fe, Mn, Ni and Zn) increased significantly when the pH decreased 
below 7.0 or increased above 9.0. This shows the amphoteric characteristics (or V shape) of these 
metals since they exhibit high solubility at low and high pH. Non-negligible concentrations of these 
metals were also found in the alkaline pH-range. In general, low dissolution of all elements was 
found at pH 7–8 (Figure 7.3). Regardless of the pH, Cd, Cr, Cu and Pb concentrations (not 
presented) were below detection limits. 
High Al concentrations occurred at pH<5.5 and pH>7.5 which exceeded the SWQC (0.087 mg/L) 
in leachates from all residues. The dissolution of poor crystalline Al-bearing minerals such as 
basaluminite at pH~ 5.0 could probably explain this behaviour (Caraballo et al. 2010). In addition, 
Fe concentrations in the leachate from WA-In and WA-Out were higher comparing to other 
residues as WA unit was used for Fe-treatment. In the same time, significant Fe concentrations 
from all residues were found at pH<6.5 and pH>8.5 which exceeded the D019 and SWQC limits. 
The high Fe leaching is probably due to the redissolution of poorly crystallized Fe-oxyhydroxides 
(Theng & Yuan 2008) or desorption of Fe from organic matter and wood ash (Genty et al. 2012b). 
Moreover, regardless the pH, As was weakly leached (<0.1 mg/L) from PBR1 (In and Out). 
Simultaneously, As concentrations from WA and PBR2 were low (0.15 mg/L) for pH 4.0-12.0. 
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However, outside this pH range, significant As leaching were observed especially from WA-Out 
(~1.3 mg/L> D019, MDMER and SWQC limits). The dissolution of poorly crystallized secondary 
Fe-oxy-hydroxide minerals, where As can co-precipitated and or be absorbed, could probably 
explain these findings (Gimenez et al. 2007). For Mn, it was lowly leached from all residues for 
pH> 7.5 and respect the threshold limit (SWQC). Nonetheless, at lower pH, high Mn was found 
for all residues (especially WA-Out). Furthermore, significant Zn concentration (> D019 and 
MDMER limits) were leached from all residues at pH<4 and pH>9.5. Additionally, taken into 
account the threshold limit of SWQC (0.11 mg/L), the stability range of Zn considerably decreased 
(pH 7.0-8.5). Likewise, Ni concentration was stable (<0.5 mg/L; D019 and MDMER limits) for all 
residues at a wide range of pH (4.5-12.0) whereas, given the SWQC limits, the stability zone 
became narrower (pH 6.5-8.0). The significant Ni and Zn concentrations at near neutral pH from 
WA residues are explained by their high solubility at circumneutral pH (Stumm and Morgan, 
1996). Besides, the DOC solubility had same trends as metals but highly increased in the alkaline 
zone. Indeed, for high pH (pH>8.0), residues of PBR2 (In and Out) had the highest DOC 
concentrations (~ 5000 mg/L). Organic carbon can bind metals and potentially increase their 
mobility. The dissolution of organic complexes could therefore influence the sorption and the 
release of metals (Bleam, 2017). Consequently, significant DOC concentration in alkaline range 
could also control the high release of metals (e.g. Cu, Ni, Zn and Fe). 
7.4.4 Preliminary classification of residues 
Based on D019 and MDMER limits, except for Fe, metal concentrations in the leachates from 
residues of PBR1 and PBR2 units were low for a pH range 4.5-12.0. However, considering the 
SWQC limits, the leaching of metals from these residues are stable only at pH around 5.5-9.0. In 
the same time, if Fe is considered, the stability zone becomes narrower (pH 6.5-8.5 only). 
Moreover, for WA residues, because of their high metal content, their stability zone is limited for 
pH 7-8 only. Overall, for all residues, contact with rainwater (pH~5.5) is not recommended. 
Additionally, all residues could not be stored or co-disposed with municipal wastes (pH~5), acidic 
wastes (acidic soils and motor oil sludge) or alkaline wastes (concretes, red muds, flue gas 
desulfurization wastes, steelworks slags, coal combustion ashes, chromite ore processing residues, 
etc.). Therefore, to control the potential mobility of contaminants from all residues, their disposal 
in neutral to slightly basic pH is recommended. Outside that neutral pH range (~7–8), contaminants 
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from all residues could be potentially mobilized towards regulation limits. However, since 
conditions changes like absorption of carbon dioxide, contact with acid rain and alkali soil could 
happen in ordinary landfill (e.g. dumps), a pre-treatment is still mandatory before disposing these 
residues. 
7.5 Conclusion 
The present study evaluated the leaching potential of contaminants from residues of a field tri-step 
PTS for Fe-AMD. Results showed that significant metal concentrations were present in all residues, 
especially in Fe-treatment unit (WA). All residues are characterized by a residual neutralizing 
potential.  Results of the geochemical equilibrium showed also that Fe, the contaminant with 
highest concentrations, is likely to precipitate in the form of oxides, hydroxides, oxy-hydroxides, 
hydroxysulfates, and/or sulfides. High ANC was found for residues from WA unit. Results of the 
pHstat test suggested that all solids should be stored at neutral to slightly basic pH (7-8) environment 
in order to prevent metal release. Otherwise, a pre-treatment before disposed in landfill sites is 
deemed necessary to comply with the legal limits.  
Mineralogical characterization are ongoing for a better understanding of metal removal 
mechanisms. Kinetic tests should be undertaken to assess the long-term stability of contaminants 
under weathering conditions for a better classification of residues and to anticipate their fate. 
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CHAPITRE 8 ARTICLE 5 - ENVIRONMENTAL BEHAVIOR OF 
METAL-RICH RESIDUES FROM THE PASSIVE TREATMENT OF 
ACID MINE DRAINAGE5 
Ce chapitre a été publié dans la revue Science of the Total Environment en Janvier 2020. 
8.1 Abstract 
In closed or abandoned mine sites, passive systems are often used for acid mine drainage (AMD) 
treatment. They generate metal-rich residues with variable chemical stability, which is rarely 
reported. The objective of the present study was to evaluate the potential mobility of contaminants 
(metals and sulfates) from AMD post-treatment residues to better anticipate their fate and enable 
their proper management. Sampling of a field tri-step passive system, consisting of two passive 
biochemical reactors (PBR1 and PBR2), separated by a wood ash reactor (WA), implemented in 
the reclaimed Lorraine mine site, QC, Canada, was carried out. Samples were collected from the 
inlet (In) and the outlet (Out) of each treatment unit. Physicochemical and mineralogical 
characterization was performed. The potential mobility of the metals was then assessed via static 
and kinetic leaching tests. Results showed that all residues had high metal contents (e.g. Fe content 
> 29 g/kg in PBR1-In, > 76 g/kg in WA-In and > 80 g/kg in PBR2-Out). A high residual 
neutralizing potential was also found in the WA residues (inorganic carbon 6.5%). Native and 
organic sulfur were found in the PBR2 residues, while Fe-oxyhydroxide (hematite, goethite and 
magnetite), carbonate and sulfate minerals were present in all residues. According to USEPA 
regulations, all residues were considered non-hazardous, but Quebec’s provincial regulation 
relative on mining effluents classifies these residues as leachable for some metals, such as Fe, Al, 
Ni, Zn and Mn. A potential generation of contaminated neutral mine drainage (Al, Ni, Mn and Zn 
concentrations exceeding criteria) could occur from PBR1 (In & Out) and WA (In & Out) residues. 
Moreover, the PBR2 residues (In & Out) regenerated AMD rich in Fe and sulfates, especially for 
 
5Jouini, M., Neculita, C.M., Genty, T., Benzaazoua, M., 2019. Environmental behavior of metal-rich residues from the 




PBR2-Out (1 g/L Fe and 6 g/L sulfates). Therefore, all residues were proven to require stabilization 
prior to their landfill (co-)disposal with municipal waste. 
Keywords: Mine waste, contaminants’ leaching potential, Toxicity Characteristic Leaching 




• Chemical stability of passive post-treatment residues from AMD was evaluated 
• Residues were considered non-hazardous, but metals were potentially mobilizable 
• Natural weathering of residues led to newly formed AMD and neutral mine drainage 
• Static and kinetic tests revealed inconsistent classification of these residues 
• Passive post-treatment AMD residues require stabilization before their disposal. 
8.2 Introduction 
Acid mine drainage (AMD) is one of the major environmental impacts associated with mining 
activities. AMD is generated by natural oxidation following the prolonged weathering of finely 
grained sulfide minerals exposed to atmospheric conditions (water and air). AMD is characterized 
by low pH and high metal/metalloids and sulfate concentrations. Generally, AMD treatment 
methods are divided into active and passive. Passive treatment is currently a well-recognized 
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technology for the restoration of closed/abandoned mine sites because it allows the reuse of residual 
materials and requires little maintenance and energy consumption (Skousen et al., 2017). Several 
passive treatment technologies are available, including passive biochemical reactor (PBR), anoxic 
limestone drain (ALD), dispersed alkaline substrate (DAS), wood ash (WA) filter, and cascade 
aeration (Neculita et al., 2008; Genty et al., 2012a; 2012b, Rakotonimaro et al., 2018; Jouini et al., 
2019a; 2019b). Similarly, passive systems generate metal-rich residues or sludge that are qualified 
as waste (Macías et al., 2012; Jouini et al., 2019a; 2019b). Previous studies showed that these 
residues have various stabilities and their environmental behavior is difficult to predict (Macías et 
al., 2012; Kousi et al., 2018; Jouini et al., 2019b). Indeed, depending on the treatment process 
(chemical and/or biochemical) and AMD chemistry, the residues recovered at the end-life from 
PBR systems were classified as non-hazardous and inert (Simonton et al., 2000; Jong and Parry, 
2005), unstable (Genty et al., 2012a), or hazardous and inappropriate for landfilling without pre-
treatment (Kousi et al., 2018). Other studies suggested that residues from DAS systems must be 
stored in a dry environment (Macías et al., 2012). Recently, residues from PBR and DAS tri-step 
passive treatment of iron-rich AMD (Fe-AMD) were not classified as high risk, but they could 
regenerate a contaminated neutral mine drainage (NMD) if not properly managed (Jouini et al., 
2019a; 2019b). According to regulations, to ensure their stability and safe disposal, these PBR and 
DAS residues must not have contact with acidic or alkaline water. 
Several leaching tests were proposed to evaluate the environmental behavior of solid waste 
materials. They can be classified into two categories: extraction leaching tests (i.e. batch mode) 
and dynamic or semi-dynamic leaching tests. All these leaching tests have limitations, however. 
To overcome these limitations, several kinetic tests were conducted to assess long-term reactivity 
of waste under weathering conditions. These kinetic tests aim to accelerate and predict the 
geochemical behavior of waste and to better represent leaching conditions in the field (Bouzahzah 
et al., 2014). Likewise, these kinetic tests provide a better management for residues than static 
leaching tests as they also assess contaminants’ leaching behaviors.  
In Quebec, lightly contaminated soils can be reused as a substitution for clean materials during 
various engineering works (e.g. revegetation of degraded sites, infrastructure material, etc.) or for 
other needs (e.g. filler to fill excavations) on the original site or other lands (Environment Quality 
Act, 2005; Beaulieu et al., 2019). Regardless of the level of contamination, valorization of 
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contaminated soils must consider the risks associated with the mobilization of contaminants into 
the environment (Beaulieu, 2019). 
This study is a continuation of a previous one where the leaching potential of contaminants from a 
field tri-unit passive treatment system for Fe-AMD was briefly evaluated (Jouini et al., 2019c). 
However, mineralogical characterization of these residues, their long-term metal stability under 
weathering conditions as well as their classification (acidogenic, leachable, low risk and high risk) 
and potential reuse were not previously investigated.  
Because instable and reactive minerals (e.g. newly formed sulfides) in post-treatment residues 
could regenerate contaminated drainage as a result of their exposure to an oxidizing environment 
and in the presence of water, these residual materials require appropriate management. Thus, the 
objective of the present work was to predict the environmental behavior of the PBR and WA 
residues from a field tri-step Fe-AMD treatment system, to classify these residues, and to anticipate 
a proper management scenario. 
8.3 Materials and methods 
8.3.1 Study site description and history of reclamation methods 
The Lorraine mine site belongs to the municipality Latulipe, Témiscamingue region, QC, Canada 
(Figure 8.1A). The mine was operated for 4 years (1964-1968) for Ag, Au, Cu and Ni extraction. 
The weathering of acid-generating residues produced (~600,000 t containing sulfides such as 
chalcopyrite, pyrite, pyrrhotite, and pentlandite), left exposed for approximately 30 years, 
generated Fe-AMD. The site was reclaimed in 1998 with 1.1 m of a multilayer cover with capillary 
barrier effects (CCBE) that prevent oxygen from reaching the tailings and limit AMD generation 
(Bussière et al., 2009). Despite the effectiveness of the CCBE in limiting the migration of oxygen 
to the residues, the contaminated pore water (low pH and high metals and sulfate concentrations) 
took several years to discharge (Bussière et al., 2009). Hence, a passive system was implemented 
to treat the contaminated water before its release into the environment to comply with the provincial 
regulations. The treatment system consisted of one limestone drain and three anoxic dolomitic 
drains (DOL-1 to DOL-3), which were installed to treat the Fe-AMD that was flowing, by gravity, 
from underneath the already CCBE-covered tailings (Figure 8.1) (Genty et al., 2016). 
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However, among the three installed dolomitic drains, high Fe and sulfates concentrations were 
observed over time in the exit of the DOL-3 drain (Figure 8.1B). Moreover, Fe-AMD began to 
accumulate on the top of the drain, as an indication of its progressive clogging. To remediate this 
issue, the DOL-3 drain was replaced in 2011 by a tri-step passive treatment system composed of 
two PBRs separated by a WA filter (Figure F1, Supplementary Material). 
 
  
Figure 8.1 A) Lorraine mine site location, B) Reclamation plan of the Lorraine mine site and C) 
Model of the tri-step passive treatment system installed on the Lorraine mine site 
 
Composition of the substrates used in each treatment unit is presented Table 8.1. The first unit 
PBR1 was used to reduce the redox potential, neutralize the acidity and partially remove metals. 
The second unit WA was used for Fe treatment. Finally, the last unit PBR2 acted as a polishing 






exceeded 69% and 79%, respectively, while the pH remained at ~5.8. Further details, including the 
initial characterization of each substrate and the treatment efficiency over the duration of the study, 
are provided elsewhere (Genty et al., 2016; Rakotonimaro et al., 2018; Jouini et al., 2019c). 
Table 8.1 Composition of the substrates (PBR1, WA, PBR2) used in the tri-step field treatment 
system 






Wood chips 18 - 36 
Chicken manure 10 - 17 
Leaf compost 12 - 24 
Sand 10 - 21 
Calcite 50 - 2 
Wood ash - 100 - 
 
8.3.2 Sampling 
Post-treatment residues were sampled after approximately 6 years of Fe-AMD treatment. The 6 
solid samples (PBR1-In, PBR1-Out, WA-In, WA-Out, PBR2-In and PBR2-Out) were collected, 
using a coring machine and a shovel, from the inlet (In) and the outlet (Out) of each treatment unit 
(Figure 8.1C). Photos of post-treatment residues sampling are provided in Figure F2. All samples 
were immediately stored in sealed containers at T<4°C and in darkness until analysis. Handling of 
samples was performed in a controlled atmosphere (N2) to avoid the potential changes in metal and 
sulfur speciation. 
8.3.3 Chemical characterization 
Samples were homogenized, dried (60°C) and pulverized (150 µm) prior to chemical analyses. 
Chemical characterization consisted of determining metal content, total carbon (TC), inorganic 
carbon (IC) and total sulfur (TS). Metal content was determined by ICP-AES (Perkin Elmer 
OPTIMA 3100 RL; relative precision of 5%) after a total acidic digestion (Br2, HCl, HF and 
HNO3). The TS and TC were measured under oxygen atmosphere by combustion in an induction 
furnace (ELTRA CS-2000) at 1360°C. The IC was measured after calcination of solids for 16 h at 
375°C in a muffle furnace (Nabertherm HTCT 01/16) and combustion in an induction furnace. 
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8.3.4 Mineralogical characterization 
Mineralogical characterization used X-ray diffraction (XRD) and X-ray photoelectron 
spectroscopy (XPS). The XRD was performed using an X-ray diffractometer, Bruker AXS D8 
Advance (detection limit 1% w/w), equipped with a Cu anticathode (2θ from 5 to 70° and 0.02° of 
step size). The DIFFRACplus EVA software was used to identify mineral species. Prior to XRD 
analysis, samples were dried at room temperature, under N2 in a glovebox, to avoid oxidation, and 
micronized (10 μm). XPS analyses were carried out to get insight about the chemical oxidation state 
of metals on the residue surfaces. High resolution XPS spectra were obtained on the sample surface 
of 300x700 µm to a depth of 7 to 10 nm using a pass energy of 20 eV. Analyses were performed 
on the dried solids using a Kratos Axis Ultra X-ray photoelectron spectrometer (Al K𝛼𝛼 
monochromatic source, 15 mA, 14 kV, detection limit 0.1–0.5%) at Surface Science Western 
laboratory (University of Western Ontario). 
8.3.5 Static leaching test 
8.3.5.1 Acid generation potential 
The acid generation potential (AGP) for each sample was evaluated using the acid-base accounting 
(ABA) method. The acidic potential (AP) was estimated from total sulfur content (TS; Eq. 1) 
(method MA. 110 ACISOL 1.0; CEAEQ, 2014). Carbonates neutralizing potential (CNP) was 
estimated from carbonates content (IC%; Eq. 2) (Benzaazoua et al., 2004); organic carbon was not 
considered. This method may overestimate the CNP when the samples contain Fe-carbonates (e.g. 
siderite) and Mn-carbonates (e.g. ankerite), and underestimate the contribution of silicates, which 
are reactive only under acidic conditions. Net neutralization potential (NNP) was calculated by the 
difference between the CNP and AP (Eq. 3) (Benzaazoua et al., 2004). 
AP=31.25% × % TS (1)  
CNP=83.33 × % IC (2)  
NNP=CNP−AP (3)  
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8.3.5.2 Toxicity characteristic leaching procedure (TCLP) 
To assess the potential mobility of contaminants from residues, a TCLP test was performed on wet 
fresh residues. This test, which is an international leaching test used by the USEPA and in Quebec’s 
provincial regulations, is employed to classify the residues (hazardous, high risk, low risk or 
leachable) to simulate leaching that could take place once the residues are disposed in a sanitary 
landfill and to determine if a pre-treatment of residues is necessary before their disposal (USEPA, 
1992). The test was performed in duplicate, for each sample, using a leaching medium 1 (pH 4.93 
± 0.05) or 2 (pH = 2.88 ± 0.05) according to the method 1311 (USEPA, 1992). Based on a pretest 
[96.5 mL of deionized water with 3.5mL HCl (1N) at 50°C], the leaching medium 1 (pH 4.93 ± 
0.05) was used for PBR2-Out samples, while the leaching medium 2 (pH = 2.88 ± 0.05) was used 
for PBR1-In, PBR1-Out, WA-In, WA-Out and PBR2-In. After the test, leachates were filtered 
(0.45 μm) and analyzed for pH, redox potential (Eh), electrical conductivity (EC) and metal 
concentrations. The pH measurement was performed using a double junction electrode Orion 
GD9156BNWP of Thermo Scientific coupled with a VWR SympHony SB90M5 multimeter 
(relative accuracy +/- 0.01 pH). The Eh [+204 mV vs. normal hydrogen electrode (NHE)] was 
measured using an Orbisint CPS12-OPA2GSA Pt/Ag/AgCl electrode in conjunction with a 
Benchtop Meter Symphony B30PCI (+/- 0.1 mV). The EC was determined using a portable Oakton 
Acorn CON 6 (+/- 0.001 mS/cm). Metal concentrations were determined by ICP-AES on acidified 
(2% HNO3) samples. Results of metal concentrations were compared to: 1) USEPA guidelines, 
including TCLP limits and the Land Disposal Restrictions (LDR) regulations, and 2) surface water 
quality criteria (SWQC) of Quebec’s provincial regulations. Notably, the SWQC depends on water 
hardness. In this study, water hardness of 91.6 mg/L CaCO3 (which corresponds to water hardness 
in the region where the studied site is located) was used to determine the values of the SWQC 
(MDDELCC, 2012). 
8.3.6 Kinetic tests  
8.3.6.1 Experimental approach 
Kinetic tests were carried out in columns to assess the environmental behavior of post-treatment 
residues (PBR1-In, PBR1-Out, WA-In, WA-Out, PBR2-In and PBR2-Out). These kinetic tests 
were adapted from the method D5744-96 relative to weathering of solid materials using a modified 
140 
 
humidity cell (ASTM, 1998). Columns were made with Plexiglas® (20.3 cm diameter and 10.2 cm 
height; Figure 8.2 and Figure F3). The top of the column was a removable cap with an opening to 
allow air to enter. A drain plate (i.e. a plastic perforated plate with holes of ~ 2 mm diameter) was 
placed in the lower third of the column. Double geotextile membranes were set between the sample 
and the drain plate to prevent loss of residues during irrigation (Figure 8.2). A drain tap (ball valve 
PVC®) was set in the bottom of each column for flushing-water recovery. The experiment was 
performed with initially wet residues (1.1–1.5 kg wet weight) under aerobic and moist conditions 
provided by mechanical airflow (~10 L/min) and regular irrigation (500 ml per week of deionized 
water) for each column. Solids were allowed to desaturate during the dry cycles of the testing. The 
experiment consisted of 24 leaching cycles (~170 days) for each column until reaching a 
geochemical equilibrium. The leaching medium had contact with the residues for 4 ± 0.5 h. 
  
Figure 8.2 Column leaching test during (A) drying and (B) wetting cyles 
8.3.6.2 Analysis of leachates 
Leachates from all columns were analyzed weekly for pH, Eh, EC, acidity, alkalinity, metals, 
sulfates, ferrous iron [Fe (II)] and dissolved organic carbon (DOC). The pH, Eh and EC were 
measured immediately after leachate recovery from each column with the same equipment as 
previously described. Acidity and alkalinity were determined by titration method using a 716 DMS 
Trinitro. Prior to their elemental analysis, the leachates were filtered (PTFE 0.45 μm, Fisher 
Scientific). Metal concentrations were determined on acidified (2% HNO3) samples (ICP-AES; 
relative precision of 5%). Sulfate concentrations were determined using ion chromatography 881 
Compact IC pro – Anion. Fe (II) concentrations were determined on filtered samples (0.45 mm) 




DOC concentrations were measured by a total organic carbon analyzer (TOC) Shimadzu 5000A® 
on acidified (1% HCl) samples. The metal concentrations revealed during kinetic tests were 
compared to SWQC (at water hardness of 91.6 mg/L CaCO3). 
8.3.7 Classification criteria of residues 
Results of the chemical content were compared to the generic criteria for soil A, B and C (Table 
F1; Supplementary Material) in Quebec’s Soil Protection and Rehabilitation of Contaminated Sites 
Policy (SPRCSP) (Beaulieu, 2019). According to this provincial guideline, the soil A criterion 
corresponds to background levels for metals, metalloids and sulfur for a given geological area. The 
soil B criterion represents threshold concentrations for residential and institutional uses, whereas 
the soil C criterion corresponds to threshold concentrations for commercial and industrial uses 
only.  
Results of the ABA were compared to D019, Quebec’s provincial regulation on mining effluents. 
According to D019, a residue is classified as “potentially acidogenic” if TS% > 0.3% and its acid 
generation potential has been confirmed using static prediction tests, satisfying at least one of the 
following two conditions: NNP < 20 kg CaCO3/t and/or CNP/AP ratio (NPR) < 3 (MDDELCC, 
2012). However, a kinetic test was still necessary to confirm the acidic behavior of the residue. To 
be classified as “low risk,” a residue must not only be “potentially acidogenic,” but it must also not 
exceed metal and metalloid concentrations specified by the generic criteria for soil A (Table F1) 
and the SWQC (Table F2). A residue is classified as “leachable” if the concentration of a given 
chemical parameter is greater than the SWQC after the TCLP test (Table F2). A residue is 
considered “high risk” if the concentration of chemical parameters exceeds the limits set by the 
D019 (T1-AII) (Table F2) (MDDELCC, 2012). According to USEPA standards, if the TCLP-
extracted solution contains any metal with a concentration equal to or exceeding the maximum 
concentration of contaminants for the “toxicity” characteristic (Table F2), the residue is considered 
“hazardous” waste and cannot be co-disposed with municipal waste. If the TCLP extract contains 
any metal with a concentration exceeding the LDR regulations (Table F2), a further treatment is 
necessary prior to land disposal. 
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8.4 Results and discussion 
8.4.1 Chemical proprieties of residues 
The residues were mainly composed of Ca from the neutralization agents (calcite and wood ash), 
Ba and C from the substrates (wood chips, chicken manure, compost, carbonates and wood ash), 
and metals (Al, Cr, Fe, Mn, Ni and Zn) and S from secondary precipitates during AMD treatment 
(Table F1). (Co-)Precipitation and sorption are the main mechanisms of metal removal as pH 
increases (neutral to alkaline). Sulfates removal during AMD treatment in the PBR1, WA and 
PBR2 units could occur either by precipitation in the form of sulfides and gypsum (Jouini et al., 
2019a) or sorption onto Fe-oxy-hydroxides (Genty et al., 2012b) and on the limestone surface 
(Fernando et al., 2018). 
In the PBR1 residues, high Al retention was found in the inlet, while Mn and Fe distributions were 
almost the same between the inlet and the outlet (Table F1). However, Cr was 3 times higher in the 
outlet than in the inlet. Likewise, TS% content was 3.5 times higher in the outlet than in the inlet—
an indication of sulfates retention (Table F1). In addition, non-negligible IC% content (0.65–
6.02%) was found in the PBR1 unit. Notably, IC% content was 9.2 times higher in the outlet than 
in the unit’s inlet. High acidity load in the AMD that directly feeds PBR1 could probably explain 
these observations. The TC% was low in the inlet—an indication of potential advanced degradation 
of organic carbon.  
No notable differences were observed for Al, Ba, Cr, Fe, Mn, Zn and IC% between the inlet and 
the outlet of WA residues (Table F1). However, Ca was ~1.6 times higher in the outlet than in the 
inlet. At the same time, TS% content was ~1.6 times higher in the inlet compared to the outlet, 
while Ni was only found in the inlet (Table F1). 
In the PBR2 unit, the concentrations of Al, Ba and Cr varied only slightly between the inlet and 
the outlet (Table F1). Nevertheless, Fe concentration was twice as high in the outlet than in the 
inlet. Likewise, TS% tended to increase in the outlet, where it was about 2.5 times higher than in 
the inlet. Furthermore, unlike Fe and TS%, the Zn and Mn concentrations in the inlet were up to 
2.2 times higher compared to the outlet (Table F1). 
Given that TS content for all residues was higher than the soil criterion A (>0.3%; Table F1), the 
determination of their AGP is compulsory (MDDELCC, 2012). To determine the AGP, parameters 
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AP, NNP and NPR (Table F1) are presented in the Figure 8.3. The WA and PBR2-Out residues 
had the highest and the lowest NNP, respectively, consistent with their TS% and IC% (Table F1). 
Likewise, the NPR of PBR2 (In & Out) residues were low (< 3) (Figure 8.3). Despite its low NP, 
PBR1-In showed that NPR and NNP were slightly higher than limits specified by the D019 (Figure 
8.3). Based on ABA test results, PBR2 residues (In & Out) were classified as potentially acid 
generating according to the D019 (MDDELCC, 2012). To confirm their acidogenic behavior, a 
kinetic test is still required. Conversely, PBR1 (In & Out) and WA (In & Out) residues were 
considered non-potentially acid-generating. 
 
 
Figure 8.3 Results of the ABA test. According to Quebec’s regulation D019 (dashed lines), red 
zone is potentially acid-generating and green zone is non-acid-generating. Numbers refer to the 
sample residues (1 = PBR1-In, 2 = PBR1-Out, 3 = WA-In, 4 = WA-Out, 5 = PBR2-In, 6 = PBR2-
Out) 
8.4.2 Mineralogy of residues  
The XRD patterns for PBR1, WA and PBR2 residues are presented in Figure F4 to Figure F6. The 
presence of non-negligible content of amorphous solids phases and the high content of organic 
matter made mineralogical identification by XRD complex to perform, especially for WA and 
PBR2 residues. Indeed, the shape of the XRD backgrounds and broad hump features, induced by 
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a lack of clear diffraction, were observed in the baseline of these residues (Figure F5 and Figure 
F6, respectively). A summary of the minerals identified by XRD are listed in the Table 8.2. Overall, 
the identified peaks mainly corresponded to the presence of silicates (quartz, albite, chlorite, 
muscovite and actinolite), sulfates (gypsum) and carbonates (calcite and dolomite). However, 
sulfide minerals were not detected in the residues from PBR1 (In & Out) and PBR2 (In & Out), 
even though their presence was predicted by geochemical modeling (Jouini et al., 2019c). These 
findings could partially be explained by the fast weathering of these newly formed sulfides during 
AMD treatment as well as high heterogeneity of residues (composed of sand, chicken manure, 
calcite, wood chips and compost). In addition, the presence of silicates and calcite in all the residues 
originated from the substrates themselves. However, the dolomite in PBR1 probably has a 
secondary origin: the dissolution of calcite under anaerobic conditions in the presence of sulphate-
reducing bacteria mediation (Vasconcelos et al., 1995). Indeed, dolomite precipitation was reported 
under high alkalinity and high Mg+2/Ca+2 ratio, at 25°C, through sulfate-reducing bacteria (SRB) 
activity (Van Lith et al., 2003) via the following reactions: 4 CHO2− + SO42− + H+ →  4 HCO3− + HS−                                                                   (Eq. 4) 4 HCO3− + 2 Mg2+ + 2 Ca2+  →  2 CaMg(CO3)2 + 4 H+                                         (Eq. 5) 
The main processes include sulfate reduction, pH an alkalinity increase, concentration of Mg2+ and 
Ca2+ on SRB cell surface and, finally, dolomite precipitation (Van Lith et al., 2003). 
Table 8.2 Mineral identification using XRD for PBR1, WA and PBR2 residues 
Mineral Chemical formula PBR1 WA PBR2 
Carbonates Calcite CaCO3 x x x 
Dolomite CaMg(CO3)2 x x  
Sulfates Gypsum CaSO4•2H2O x x x 
Silicates Quartz SiO2 x x x 
Albite NaAlSi3O8 x x x 
Chlorite (Mg,Fe,Al)6(Si,Al)4O10(OH)8 x  x 
Muscovite KAl2(Si3Al)O10(OH,F)2 x x x 
Actinolite Ca2(Mg,Fe2+)5Si8O22(OH)2 x x x 
 
Fitting peaks observed in the high resolution XPS spectra of the Fe 2p (Figure 8.4 and Figure F7 
to Figure F9) suggested the presence of Fe-oxyhydroxides in the form of hematite (Fe2O3), goethite 
[𝛼𝛼-FeO(OH)] and magnetite (γ-Fe3O4). In addition, Fe-sulfides peaks (e.g. 707.5 eV that 
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corresponds to pyrite) were not detected, probably because of their rapid oxidation while exposed 
to water and oxygen. These findings were consistent with XRD results. Moreover, the S2p signal 
(Figure 8.4 and Figure F8) showed two peaks for WA and PBR2 residues that confirmed the 
presence of sulfates (e.g. gypsum) and native or organic sulfide (including thiols The native sulfur, 
which was previously reported during AMD treatment, resulted from the oxidation of H2S 
produced during the activity of sulphate-reducing bacteria (Jouini et al., 2019a). However, only 
sulfates were found in PBR1 residues. The Al 2p signal (Figure F7 to Figure F9) suggested the 
presence of gibbsite Al(OH)3 in all residues, as predicted by geochemical modelling (Jouini et al., 
2019c). Finally, the adventitious C 1s signal (Figure F7 to Figure F9) mostly corresponded to the 
presence of a hydrocarbon line CxHy including carbonyl, ether and carboxyl groups resulting from 
organic matter and C=O line from carbonate minerals (e.g. calcite). 
 
Figure 8.4 High-resolution XPS spectra of PBR2 residues for Fe and S 
8.4.3 Toxicity characteristic leaching procedure test 
The results of the TCLP test showed that the final average pH levels of leachates for all samples 
were slightly acidic (5.4–6.2) (Table F2). Furthermore, depending on the elemental content and 
mineral forms, metals leached differently from all the residues and their concentrations did not 
exceed the regulation limits of T1-AII, TCLP and LDR (Table F2). However, when the SWQC are 
considered, some metal (e.g. Fe, Ni, Zn, etc.) concentrations were above the fixed limits. Although 
high metal contents (e.g. Ba, Ni, Zn > soil criterion A; Table F1) were found in the residues, their 
concentrations were relatively low under the TCLP test compared to the aforementioned regulation 
limits. Indeed, since the static test is conducted under saturated conditions, it promotes the 
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dissolution of secondary minerals (e.g. oxy-hydroxides) without taking into account the oxidation 
of some minerals (e.g. sulfides) and neutralization processes (e.g. dissolution of carbonates) that 
may naturally occur under oxic conditions, which could largely influence the potential leaching of 
contaminants. 
For leachates from PBR1 (In & Out) residues, concentrations of Fe, Ni and Zn were above the 
SWQC limits (Table F2). The Fe concentration in PBR1-In was 182-fold higher than in PBR1-Out 
and exceeded the SWQC (e.g. ~230 times for PBR1-In). The presence of Fe (II) could probably 
explain these findings because it is more mobile than Fe (III) at pH range 5 to 6 (Cravotta, 2008). 
In addition, Al concentration from the leachates of PBR1-In residues was higher than the SWQC, 
whereas it did not exceed the same criterion in leachates from PBR1-Out residues (Table F2). 
Unlike Al, high Mn leaching was observed from PBR1-Out, and exceeded the SWQC compared 
to PBR1-Out (Table F2). Consequently, once subjected to weathering, Al, Fe, Mn, Ni and Zn could 
potentially be mobilized from PBR1-In, while Fe, Ni and Zn could potentially be mobilized in 
PBR1-Out. 
For leachates from WA (In & Out) residues, almost no variation of Al, Ca and Fe was observed 
between the inlet and the outlet of the unit. However, Ba and Ni concentrations were up to ~1.5 
and ~3.75 times as high in WA-In compared to WA-Out, respectively. Conversely, Zn and Mn 
concentrations were up to ~1.3 and ~1.6 times as high in WA-Out compared to WA-In, 
respectively. Furthermore, low Cu and Cr concentrations were leached for WA-Out, which not 
exceed the SWQC. Overall, Al, Mn, Ni and Zn could potentially be mobilized from WA (In & 
Out) residues. 
For the PBR2 unit, Al, Ba, Mn and Zn were higher leached from PBR2-In residues relative to 
PBR2-Out, and their concentrations were above the SWQC (Table F2). In PBR2-Out, higher 
concentrations of Fe and Ni, as well as lower concentration of Ca, were found relative to the PBR2-
In. At the same time, concentrations of Fe and Ni from PBR2-Out significantly exceeded the 
SWQC (Table F2). Low Cu concentrations, which did not exceed the previously mentioned limit, 
were leached from PBR2-In. Therefore, once exposed to atmospheric conditions, Al, Ba, Fe, Mn, 
Ni and Zn could potentially be mobilized from the PBR2-In residues, while Fe, Ni and Zn could 
potentially be mobilized from PBR2-Out. 
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8.4.4 Environmental behavior of residues under wetting/drying cycles in 
column tests 
8.4.4.1 pH, Eh, conductivity, acidity, alkalinity, Fe (II) and DOC 
Except for leachates from PBR2 (In & Out), pH in leachates from the remaining residues (Figure 
8.5) were neutral and complied with the Quebec discharge criteria (6–9.5; dashed red lines in 
Figure 8.5) (MDDELCC, 2012). The exhaustion of residual neutralizing agents (e.g. calcite) in 
PBR2 (In & Out) residues probably explains these findings (Figure 8.5). In addition, Fe (II) 
concentrations were relatively high (mean 18.4 mg/L) in PBR2-Out leachates. Ferrous iron is 
known as acidogenic when it is oxidized into ferric iron Fe (III), which is hydrolyzed to ferric 
hydroxide Fe(OH)3 by releasing 3 [H+] (Nordstrom et al., 2015). Results were consistent with low 
pH (average pH=2.5) in the leachate from PBR2-Out residues. Overall, these findings confirm the 
results of static tests where PBR2 (In & Out) residues were considered potentially acid generating. 
Moreover, Eh were relatively high (495–762 mV) in all leachates, which suggests oxidizing 
conditions. The EC was also higher in leachates of PBR2-Out residues, where the third quartile 
was more than 5.7 mS/cm, as an indication of greater metal and anion contents (Figure 8.5). Indeed, 
high Fe2+, DOC, sulfates and metal concentrations from PBR2-Out residues (Figure 8.5 and Figure 
8.6) could explain these findings. High acidity load (~ 2400 mg/L CaCO3) was found in the 
leachates from PBR2-Out residues, while almost no alkalinity was detected. These results are well 
correlated with pH tendency. Moreover, alkalinity from PBR1 (In & Out) and WA (In & Out) were 
slightly high (30–52 mg/L CaCO3), an indication of the dissolution of the residual carbonates in 
these residues. Furthermore, the DOC concentration was 2 to 3 times higher in PBR2-Out residues 
























































































Figure 8.5 Box and whisker plots of pH, Eh, conductivity, acidity, alkalinity, Fe2+ and DOC 
(minimum, 25% percentile, mean, 75% percentile, maximum) measured in the leachates during 
the kinetic test 
8.4.4.2 Release of metals and sulfates 
Metal concentrations in leachates were compared to the SWQC for As, Al, Ba, Co, Cr, Cu, Fe, Li, 
Mn, Ni, Sr, Pb and Zn (Figure 8.6 and Table F3). For all studied residues, high metal and sulfate 
concentrations were leached at the beginning of the kinetic test (yellow background in Figure 8.6). 
Indeed, untreated or partially treated Fe-AMD may already be present in pore water and, in this 
case, was drained during the first flushes. These results suggest that the first contact of residues 
with rainwater could be unsafe and exceed regulation limits for several metals (As, Co, Cr, Cu, Fe, 
Mn and Pb) (Figure 8.6 and Table F3). 
The kinetic test showed that PBR2-Out residues were the most reactive, followed by PBR2-In 
residues. High Fe concentrations (100–1000 mg/L) were found from the PBR2-Out residues, which 
were well above the SWQC (Figure 8.6). This result could be explained by the oxidation of the 
newly formed sulfidic minerals, which would also be consistent with sulfates release and the 
subsequent release of Fe. Indeed, sulfate concentrations in PBR2-Out leachates were higher (1500–
6000 mg/L) than leachates from all other residues. For the remaining residues, Fe release was only 
high at the beginning of the test, and it remained low and stable (< SWQC) for the rest of the 
experiment. Despite the high Fe content in WA (72.6–76.4 g/kg) and PBR2-Out (87.0 g/kg) 















to PRB2-Out (100–1000 mg/L). Newly formed Fe-based minerals (e.g. sulfides or oxy-hydroxides) 
that largely control Fe mobility could probably explain these findings. Moreover, Ca leaching was 
relatively high in all residues—an indication of the dissolution of neutralizing Ca-bearing minerals 
(e.g. calcite and dolomite) to neutralize acidity. Notably, Ca concentrations from PBR2-Out 
residues were the lowest—an indication of calcite depletion that is consistent with low IC% 
(0.45%, Table F1). Al was highly leached from all residues (> SWQC; Figure 8.6), especially from 
PBR2-Out residues. The Al concentrations were up to 20 times higher in leachates from PBR2-
Out residues than from PBR1-Out residues. The tendency of Al leaching was consistent with K 
(Table F3), as an indication of silicate dissolution (i.e. chlorite, albite, muscovite and amphibole). 
The high concentrations of Fe and Al from PBR2 (In & Out) residues are probably due to the 






Figure 8.6 Evolution of chemical elements (Ca, Al, Fe, Mn, Ni, Zn and sulfates) in leachates 
from the kinetic test on PBR1-In, PBR1-Out, WA-In, WA-Out, PBR2-In and PBR2-Out 
Although Ni content was low in WA-In (0.12 g/kg) and below the detection limit in all the 
remaining residues (<0.005 g/kg), high concentrations that exceeded the SWQC limits were found 
from all residues under kinetic tests. However, the Ni concentrations decreased slightly in the 
leachates of WA-Out and remained < the SWQC limits. The Mn was highly leached at the 
beginning of the test (< 28 days), while its concentration in WA-In residues was up to 81 times 
higher relative to PBR1-Out residues. The PBR2-Out residues had the highest Zn leaching among 
all the residues. The concentrations of Zn from WA-In and PBR2 (In & Out) residues exceeded the 
SWQC, whereas they sporadically exceeded the limit for the other residues (Figure 8.6). Similar 
to Ni, the Zn content was low in PBR2 residues (0.06–0.13 g/kg), but its concentration was 
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relatively high (> 0.12 mg/L), especially in the leachates from PRB2-Out. Low pH pore water from 
PBR2-Out (~ 2.5) could probably account for this behavior. 
Pore water quality (mg/L) during over 170-d period of the kinetic testing showed that 
concentrations of heavy metals (Co, Cr, Cu, Pb) from PBR2-Out residues exceeded the SWQC 
(Table F3). Likewise, WA-In showed high Co, Cr and Cu concentrations that did not satisfy the 
criteria. By contrast, in the cases of PBR1-Out, WA-Out and PBR2-In column tests, only Cu 
concentrations were above the SWQC. For PBR1-In residues, in addition to Cu, non-negligible As 
concentrations were observed and exceeded the same aforementioned criterion. Overall, these 
findings suggest that neutral mine drainage (NMD) could be generated from PBR1 (In & Out) and 
WA (In & Out) residues, whereas newly formed AMD could be generated from PBR2 (In & Out) 
residues. 
The depletion rates (coefficient of determination R2) corresponding to each residue estimated for 
some metals (Ca, Fe, Ni, Mn and Zn) and S releases are summarized in Table F4. Results confirmed 
that PBR2-Out had the greatest reactivity consistently with low pH values that enhance mineral 
dissolution and subsequent metal release. Indeed, after ~ 3 years, Fe, Ni, Mn, Zn and S would be 
completely leached out from PBR2-Out residues. Likewise, for the PBR2-In residues, except for 
some metals (Fe, Ni, Mn and Zn) and S, the complete leach-out would take about 6 years. 
Moreover, for PBR1-In residues, S depletion was 5 times shorter than Ca, whereas Mn depletion 
was approximately 7 times longer than Zn. For PBR1-Out residues, depletion times for metals and 
S were longer compared to PBR1-In residues. In addition, except for S, metal depletion from WA-
Out residues was longer than that from WA-In residues. 
8.4.5 Static vs kinetic behavior of contaminants and classification of residues 
Based on static test results and according to D019 criteria, none of the residues, except for PBR1-
Out residues, were classified as low risk because one or more metal content exceeded the soil 
criterion A (Table 8.3). Following USEPA guidelines, no metal concentration in TCLP leachates 
exceeded TCLP limits. Thus, all residues were classified as non-hazardous waste; a co-disposal 
with municipal waste could be a storage option. Since metal concentrations in the leachate of TCLP 
obeyed the LDR, landfill disposal could be considered for all residues without any pre-treatment. 
None of the residues were classified as high risk according to D019 since their metal concentrations 
did not exceed the limits (Table 8.3). Based on SPRCSP, because PBR1-Out residues were 
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classified as low risk, they could be reused without any restriction (i.e. for agriculture, residential, 
institutional, commercial and industrial uses) (Beaulieu, 2019). Finally, because metal content in 
PBR1-In and WA-Out were < soil criteria B and C, these residues could be reused in residential, 
institutional, commercial and industrial areas or eliminated in a technical landfill, a trench landfill 
and a construction or demolition debris landfill (Environment Quality Act, 2005). Conversely, as 
Ni content in WA-Out > soil criteria B but < soil criteria C, these residues are restricted to 
commercial and industrial uses only (e.g. backfill material). In its classifications, SPRCSP does 
not consider some metals (e.g. Al and Fe) present in high content in all residues. Therefore, 
valorization of these residues must be considered very carefully. 
Considering the SWQC, discrepancies in the classification and potential management of the 
residues were noted. The PBR1-In residues were leachable for Al, Fe, Ni and Zn, while PBR1-Out 
residues were leachable for Fe, Mn, Ni and Zn (Table 8.3). Likewise, WA (In & Out) residues were 
leachable for Al, Mn, Ni and Zn (Table 8.3). The PBR2-In residues were considered leachable for 
Al, Ba, Fe, Ni and Zn, while PBR2-Out were leachable for Fe, Ni and Zn (Table 8.3). Thus, 
according to the SWQC, all residues should be treated before their disposal into the environment 
to limit the risk of further contamination. The SWQC and the USEPA regulations (TCLP and LDR) 
or the SPRCSP were inconsistent, since these latter consider only regulated metal concentrations 
(e.g. Cd, Cr) not present in the studied residues. Based on kinetic test results, residues from PBR2 
(In & Out) generate a newly formed AMD with high metals (e.g. Fe, Zn, Al, Mn, Ni, etc.) and 
sulfates, while PBR1 (In & Out) and WA (In & Out) residues generate NMD with high metal (e.g. 
Al, Ni, Mn, Zn, etc.) concentrations (Table 8.3). Based on static and kinetic tests, all residues could 
be managed as follows: (1) They could be left in their origin place, but must be treated to neutralize 
their acidogenic potential [e.g. for PBR2 (In & Out) residues] by adding an alkaline product or 
undergoing solidification/stabilization; (2) and/or they could be excavated and subsequently 
disposed of in a contaminated soil burial site (Environment Quality Act, 2005).  
Based on static and kinetic tests, all residues could be managed as follows: (1) They could be left 
in their origin place, but must be treated to neutralize their acidogenic potential [e.g. for PBR2 (In 
& Out) residues] by adding an alkaline product or undergoing solidification/stabilization; (2) 
and/or they could be excavated and subsequently disposed of in a contaminated soil burial site 
(Environment Quality Act, 2005). 
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Table 8.3 Summary of exceeding criteria and classification of residues 
 
8.5 Conclusion 
The environmental behavior of post-treatment AMD residues from a field system was assessed. 
Main results showed Fe oxides (hematite and magnetite) and oxyhydroxides (goethite), while S 
was either native or organic. Based on TCLP results, and according to USEPA and D019 
regulations, all residues were not considered high risk or hazardous waste; thus, they could be 
disposed of in landfills or co-disposed with municipal waste. According to SPRCSP, PBR1 (In & 
Out) and WA (In & Out) residues could be considered valuable resources and reused to offset rising 
demand for clean materials from natural environments (e.g. to fill excavation). However, according 
to the SWQC, all residues were classified as leachable. Similarly, the kinetic tests showed that 
NMD could be generated from PBR1 (In & Out) and WA (In & Out) residues while newly formed 
AMD could be generated from PBR2 (In & Out) residues under weathering conditions. Overall, 
results obtained after the kinetic test revealed that metals were potentially mobilized from all 
residues, after they were exposed to oxidizing conditions and in the presence of water. Therefore, 
stabilization/solidification is deemed mandatory for all residues prior to their storage or reuse, 
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CHAPITRE 9 ARTICLE 6 - PERFORMANCES OF 
STABILIZATION/SOLIDIFICATION PROCESS OF ACID MINE 
DRAINAGE PASSIVE TREATMENT RESIDUES: ASSESSMENT OF 
THE ENVIRONMENTAL AND MECHANICAL BEHAVIORS6 
 
Ce chapitre a été soumis pour publication potentielle dans la revue Journal of Environmental 
Management. 
9.1 Abstract 
AMD passive treatment residues have inconsistent chemical stability and could generate 
contaminated drainage. Stabilization/solidification (S/S) prevents contaminants leaching. Residues 
were collected from a tri-step AMD field passive treatment system, operated for 6 years at the 
reclaimed Lorraine mine site, QC, Canada. General Use Portland cement (GU), blended binders 
based on GU with pozzolanic additives (ground granulated blast furnace slag - GGBFS), and fly 
ash type C (FAC) were used as hydraulic binders, in proportions (w/w %) of 100GU, 
20GU/80GGBFS and 50GU/50FAC, respectively. Residues were mixed with wood ash (35%) and 
sand (25%), while reference samples (100% sand) were also prepared. Prior to S/S, materials were 
characterized. S/S effectiveness was assessed mineralogically and mechanically (unconfined 
compressive strength; UCS) and environmental behaviors assessment (static vs semi-dynamic 
leaching tests). UCS results showed strength increase with age. At 56 days, GU- and GU/GGBFS 
satisfied Quebec’s strength requirements for landfill disposal, but not GU/FAC, while all samples 
satisfied USEPA. The semi-dynamic test showed that all elements can be immobilized successfully 
in GU- and GU/GGBFS. The GU binder had the best stabilizing performance. Based on USEPA 
requirements, S/S treatment using GU, GGBFS and FAC can be also considered for landfill 
disposal of AMD passive treatment residues. 
 
6 Jouini, M., Benzaazoua, M., Neculita, C.M., Genty, T., 2019. Performances of stabilization/solidification process of 
acid mine drainage passive treatment residues: Assessment of the environmental and mechanical behaviors. Journal of 
Environmental Management (en évaluation). 
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• S/S of post-treatment residues from acid mine drainage using hydraulic binders was 
evaluated. 
• The potential reuse of industrial wastes (GGFS and FAC) combined with GU to avoid 
metals mobility was investigated. 
• Metals were successfully immobilized due to the formation of stable C-S-H gels. 
• Compressive strength was high in GU samples compared to blended binders. 
• Stabilized post-treatment residues were classified as non-hazardous, following USEPA 




Although mining activities have contributed significantly to global economic development, the 
mining industry produces large amounts of solid (e.g. waste rock, tailings, sludge), liquid (e.g. mine 
drainage, process water) and gases (e.g. COx, NOx, SO2) that have serious environmental impacts. 
Acid mine drainage (AMD) can be generated from active and closed mine sites when mine waste 
is exposed to weathering conditions (air and water) in the absence of control measures. In 
abandoned mine sites, passive treatment systems, which are pseudo-natural attenuation processes, 
are preferred to treat AMD because they offer the possibility of reusing low-cost materials (e.g. 
industrial waste), consume less energy, improve water quality and produce more stable sludge 
(Rakotonimaro et al., 2018). Depending on the AMD quality and the treatment technology 
(chemical and/or biochemical), passive treatment systems generate varying amounts of metal-rich 
residues (Jong and Parry, 2005; Macías et al., 2012; Jouini et al., 2019a; 2019b). In several cases, 
these metal-rich residues exhibit an inconsistent stability and could generate further contaminated 
drainage if they are not properly managed (Macías et al., 2012; Kousi et al., 2018; Jouini et al., 
2019a; 2019b). Therefore, residues from AMD passive treatment systems have to be carefully 
handled to prevent the release of contaminants. 
When excavated, metal-rich residues undergo natural weathering, which leads to mineral 
dissolution, contaminants (e.g. metals and sulfates) are released into the environment. To comply 
with industry regulations, which are becoming more restrictive, post-treatment residues must be 
properly managed. Thus, treatment of these residues could be considered prior to their disposal 
(e.g. dumping in landfills) or for further valorization (e.g. reuse in constructions, roads, backfills 
etc.). 
To date, stabilization techniques have been commonly used to manage an extensive range of 
contaminated media, including municipal waste (Bureau et al., 2012), sewage sludge (Samara et 
al., 2017), tannery sludge (Varitis et al., 2017), dredged sediments (Couvidat et al., 2016a; 2016b), 
to reduce the availability or the potential mobility of metals (e.g. As, Cr, Cd, Hg, Pb, Se, etc.) and 
organic contaminants (hydrocarbons, benzenes, asbestos, polycyclic aromatic hydrocarbons, etc.) 
(Bates and Hills, 2015).The main goal of stabilization techniques is to immobilize pollutants 
thermally using vitrification or by adding external chemical agents into the contaminated medium 
to convert the mobile pollutant fractions into insoluble precipitates or by the interaction (e.g. 
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sorption, ion substitution etc.) between the contaminant and the chemical agents (Liu et al., 2018). 
The stabilization/solidification (S/S) treatment process does not aim to remove contaminants but 
rather to immobilize them and confine them chemically (e.g. stabilization) to reduce their 
solubility, and physically (e.g. encapsulation) in a monolithic low-permeability matrix that will 
reduce the contaminant diffusion phenomena (Liu et al., 2018). Consequently, the mobility of 
contaminants in pore water is significantly reduced, which minimizes their potential transport and 
release to the environment. 
Most S/S treatment processes use General Use Portland cement (GU) as the hydraulic binder. 
However, due to an increased demand for GU as well as increased costs (e.g. energy, transport, 
etc.) and its environmental impact (e.g. high CO2 emission during its production), the industry is 
looking to alternative low-cost materials or supplementary cementitious materials. Indeed, cement 
kiln dusts, quick and hydrated limes, lime kiln dusts, or a combination of GU with pozzolans or 
mineral additives such as fly ash (FA), ground granulated blast furnace slag (GGBFS), silica fume, 
etc. have also been widely investigated during S/S treatment (Chen et al., 2009; Peyronnard et al., 
2009). Notably, pozzolanic materials are unable to react alone with water without an alkaline 
activator (e.g. GU, lime or soda). Overall, the GU/GGBFS binder is used to provide protection 
against sulfate attack and to develop good mechanical resistance, while the GU/FA binder is often 
used to improve resistance (Benzaazoua et al., 2004). In general, many factors can influence the 
efficiency of S/S treatment process, such as the presence of organic matter, the type of the binder, 
waste/binder and water/binder ratio, the initial pore water quality, the mineralogy of the material 
to be treated and so on (Malviya and Chaudhary, 2004). 
Globally, more than 70% of wood ashes from biomass thermal energy plants are disposed in 
landfills (Chowdhury et al., 2015). In addition to their high volume and disposal costs, wood ashes 
contain fine particles that could be potentially hazardous because they can be transported to nearby 
surface water and groundwater and leach toxic elements (Chowdhury et al., 2015). To limit the 
environmental impacts of wood ash, previous studies tested its potential reuse in the manufacturing 
of several materials (Chowdhury et al., 2015; Stolz et al., 2019). Therefore, using wood ashes in 
S/S is a way to manage them more sustainably by not only valorizing them but also decreasing 
their disposal-related costs and limiting their environmental impacts. 
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Unlike disposal in landfills, treatment with S/S is a part of the principle of sustainable development 
and responsible management of contaminated waste materials because it decreases the solidified 
waste volume, expands the life span of landfill site and allows safe valorization of waste on site. 
To the authors’ knowledge, no studies have yet evaluated the S/S treatment of AMD post-treatment 
residues as a management option. The present study is a continuation of previous ones where AMD 
post-treatment residues were identified as reactive because they generated contaminated acid and 
neutral drainage (e.g. Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Zn). These studies identified appropriate management 
strategies to meet environmental regulations (Jouini et al., 2019c; 2020). In this context, the aim of 
the present study was to minimize contaminants (heavy metals and sulfates) mobility from Fe-
AMD post-treatment residues using the S/S treatment process and to evaluate its efficiency to better 
anticipate the potential fate of S/S-treated waste (i.e. its stability for disposal or potential reuse). 
9.3 Materials and methods 
9.3.1 Materials 
9.3.1.1 Lorraine post-treatment residues sampling 
Post-treatment residues were sampled from tri-step passive treatment system of Fe-AMD installed 
at the reclaimed Lorraine mine site, Quebec, Canada. This tri-step treatment system was composed 
of two passive biochemical reactors (PBRs) separated by a wood ash (WA) unit (Figure G1, 
Supplementary material). The first unit, PBR1 (18% wood chips, 10% chicken manure, 12% leaf 
compost, 10% sand and 50% calcite), was used to reduce the redox potential of the acid mine 
drainage, neutralize its acidity and partially remove soluble metals. The second unit, WA (100% 
wood ash), was used for Fe treatment. The last unit, PBR2 (36% wood chips, 17% chicken manure, 
24% leaf compost, 21% sand and 2% calcite), acted as a polishing unit to remove the residual 
metals. During the treatment, Fe and sulfate removal exceeded 69% and 79%, respectively. Further 
details, including the initial characterization of each substrate and the treatment efficiency can be 
found elsewhere (Rakotonimaro et al., 2018; Jouini et al., 2019c; 2020). Solid samples were 
collected from six different zones, two per each unit at a 20 cm depth, throughout the treatment 
system (Figure G2). Precisely, the solid to be treated [hereafter Lorraine post-treatment residues 
(LPR)] corresponded to an equimassic mixture of PBR1-In, PBR1-Out, WA-In, WA-Out, PBR2-
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In and PBR2-Out residues (Figure G2 and Figure G3). Further details concerning LPR sampling, 
conservation and characterization are provided in previous papers (Jouini et al., 2019c; 2020). 
9.3.1.2 Wood ashes 
The wood ashes were supplied by Wood Ash Industries (Kirkland Lake, Ontario, Canada), which 
operates the wood ashes landfill site. The site receives ashes from a wood-fired co-generation 
power plant called Northland Power (Kirkland Lake Power) in Ontario (~180 km northwest of the 
Lorraine site). The co-treatment of wood ashes with LPR will not only decrease wood ash 
management costs; it will also transform the wood ash from an environmental concern to a valuable 
resource as its hydraulic potential will confer some cementitious properties (Peyronnard and 
Benzaazoua, 2012). 
9.3.1.3 Hydraulic binders and sand 
Three types of hydraulic binders, supplied by Lafarge Canada Inc., were tested for the S/S treatment 
of LPR. General Use Portland cement (CSA/ASTM type GU or ASTM type I) was used alone or 
as a cement activator. It was combined with two other binding agents including GGBFS and fly 
ash type C (FAC). General-purpose Bomix® sand was used as an aggregate. 
9.3.2 Preparation of solidified/stabilized mixes 
Prior to S/S treatment, PBR1-In, PBR1-Out, WA-In, WA-Out, PBR2-In and PBR2-Out residues 
were homogenized to get representative LPR samples. Since LPR contain a non-negligible amount 
of organic matter (provided by the wood chips, the chicken manures and the compost), and given 
the negative impact of the organic matter on the cementing capacity of the binders, it was decided 
to add wood ashes and sand to the blend to improve the mechanical strength. 
The final aggregate consisted of a mix of LPR, wood ashes and sand. It was mixed (~250–300 rpm) 
and well-homogenized in a concrete mixer for ~10 min. The required amounts (w/w %) of 
ingredients used in this study are given in Table 9.1. The binder content (w/w) was fixed at 20% 
(w/w) for all the mixtures. Reference samples (RM1, RM2 and RM3) were also prepared with sand 
only for comparison purposes (Table 9.1). The blended binders correspond to both 
20GU/80GGBFS (i.e. 20% w/w GU and 80% w/w GGBFS) and 50GU/50FAC (i.e. 50% w/w GU 
and 50% w/w FAC), respectively. 
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Table 9.1 Mixtures composition (w/w % of dry mass) 
Mixtures M1 M2 M3 RM1 RM2 RM3 
Binder GU 20 4 10 20 4 10 
GGBFS 0 16 0 0 16 0 
FAC 0 0 10 0 0 10 
Total binders 20 20 20 20 20 20 
Aggregate LPR 32 32 32 0 0 0 
Wood ash 28 28 28 0 0 0 
Sand 20 20 20 80 80 80 
Total aggregates 80 80 80 80 80 80 
 
During the mixing, tap water was added progressively to reach the targeted consistency, determined 
according to ASTM C-143 by calculating the slump height using the Abrams cone (Australian 
Standard, 1998). Generally, a slump height equal to 180 mm provides adequate 
fluidity/pumpability (Clark et al., 1995; Belem and Benzaazoua, 2008). After mixing, samples were 
immediately poured in PVC cylindrical molds (7.62 cm diameter and 15.24 cm height). Prior to 
their filling, each mold was perforated and lubricated, and a filter paper (Whatman 0.45 μm) was 
placed at the bottom to avoid any solid losses during eventual drainage (Hane et al., 2017). The 
pouring of molds was performed in three successive layers, and each layer was pounded 25 times 
with a metal rod. When the mold was completely filled, its sides were slightly taped to remove air 
bubbles. Inert lubricant was applied inside each mold for an easy removal of cured specimens. 
Afterwards, samples were placed in a humidity chamber (T=25 °C and relative humidity > 90 %) 






Figure 9.1 Summary of the S/S treatment and S/S performance assessment methodology 
9.3.3 Analytical methods 
9.3.3.1 Physical and chemical characterization of the materials used as aggregates and 
binders 
 Prior to S/S treatment, aggregates (LPR, wood ashes and sand) were characterized for particle size 
distribution (PSD), specific gravity (Gs), metal content, total carbon (TC), organic carbon (OC), 
inorganic carbon (IC) and total sulfur (TS). For binders (GU, GGBFS and FAC), Gs, specific 
surface area (SSa) and chemical (oxides) composition were characterized. 
The PSD of coarse aggregates (> 80 μm) was performed using sieving method according to CSA-
A23.2-09 and ASTM C-136 standards, while the PSD of the fine fraction of the aggregate (< 80 
μm) was determined using a laser particle size analyzer Malvern Mastersizer S 2000, which 
measures particle size from 0.05 to 900 μm. The Gs was measured with a helium gas pycnometer 
Micromeritics Accupyc 1330, according to the ASTM C-128 standard. The SSa was determined 
on dry samples by the BET method (N2 adsorption isotherms) using a Micromeritics Gimini III 
2375 surface analyzer. Metal content of the aggregates was analyzed by Inductively Coupled 
Plasma-Atomic Emission Spectrometry (ICP-AES; relative precision of 5%) using a Perkin Elmer 
OPTIMA 3100 RL on pulverized samples (150 µm) after acidic (HNO3/Br2/HF/HCl) digestion. 
The TC and TS contents were measured in an induction furnace ELTRA CS-2000 at 1360°C 
according to the method MA. 310 – CS 1.0 (CEAEQ, 2013). The IC was measured after calcination 
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of solids for 16 h at 375°C in a muffle furnace (Nabertherm HTCT 01/16) and combustion in an 
induction furnace. The OC was obtained by the difference between TC and IC. For binders, major 
and minor element (oxides) composition as well as loss of ignition (LOI) were analyzed by X-ray 
fluorescence (XRF) using the fusion borate method in SGS Minerals (Lakefield, Canada). 
9.3.3.2 Microstructure and mineralogical analysis of stabilized/solidified specimens 
Prior to mineralogical analysis, samples (M1, M2, M3, RM1, RM2 and RM3) were oven-dried 
(60°C) to remove free water. Microstructure and mineralogical characterization were performed 
on dried, 365-day-cured samples (Figure 9.1). The samples’ microstructure was investigated using 
scanning electron microscopy (SEM) HITACHI S-3500N (voltage 20 kV, amperage 140 μA, 
pressure 25 kPa, detection limit 1%). The secondary electron mode was used for imaging. The 
SEM is equipped with an energy dispersive X-ray spectroscopy probe (EDS) with a Bruker 
microanalysis system (20 keV, ∼100 μA, and 15 mm of working distance). To identify cement 
hydration phases, the mineralogy of samples was determined by X-ray diffraction (XRD), 
thermogravimetric analysis (TGA) and Infrared Spectroscopy (IR) using the Diffuse Reflectance 
Infrared Fourier Transform (DRIFT) method. Prior to their XRD analysis, samples were finely 
pulverized in alcohol in a McCrone Micronizing Mill used for particle size reduction (10 μm). 
Analyses were carried out with Bruker AXS Advance D8 diffractometer (Copper anticathode, 
diffraction angle 2θ from 5° to 70°). The EVA® software was used for mineral identification. TGA 
was performed on crushed samples (< 1 mm) using the SDT Q600 apparatus from TA Instruments, 
which records the simultaneous weight loss and heat flow during thermal treatment. The thermal 
behavior of samples (20–40 mg) was registered in an inert (N2) atmosphere with a ramp of 
20°C/min from ambient temperature up to 1200°C. The IR spectra acquisition were performed on 
ground samples using an IR Tracer-l00 Shimadzu in DRIFT mode. The spectra were obtained on 
diluted samples (15%) in SpectroGrade KBr powder. The spectra were acquired with 64 scans at a 
resolution of 2 cm−1 from 4000 to 400 cm−1. 
9.3.3.3 Mechanical characterization of stabilized/solidified specimens 
For each sample, the uniaxial compressive strength (UCS) was determined at each curing time (28, 
56, 120 and 365 days) using a rigid mechanical press MTS 10/GL (capacity of 50 kN and a 
displacement speed of 0.001 mm/min). To ensure a proper application of the load, the cylinders 
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were sawn after demolding to obtain flat surfaces. Each UCS value corresponds to the average of 
three replications. Curing times selection corresponds to the short- (14 days), medium- (28 and 56 
days) and long- (120 and 365 days) term strength evaluation (Figure 9.1). 
9.3.3.4 Stabilized/solidified specimens’ leaching evaluation  
To better understand the potential of contaminants’ mobility from stabilized/solidified residues and 
to evaluate the effectiveness of the treatment process, two types of leaching tests were performed: 
static and semi-dynamic. The first provides contaminant release data concerning extreme 
conditions (physical integrity of the S/S material is altered), while the second provides information 
about contaminant release when S/S material is exposed to natural weathering. All leaching tests 
were performed in duplicate for each sample (M1, M2, M3, RM1, RM2 and RM3) (Figure 9.2). 
 
Figure 9.2 Leaching tests for stabilized/solidified specimens 
9.3.3.4.1 Static leaching tests: TCLP, SPLP and CTEU-9 
The Toxicity Characteristic Leaching Procedure (TCLP) was used to evaluate the contaminants’ 
potential mobility from the treated residues (USEPA, 1992). The TCLP test was performed 
according to the method 1311 (USEPA, 1992): leaching medium of pH 2.88 ± 0.05 (prepared with 
glacial acetic acid and deionized water), liquid to solid (L/S) ratio of 20/1, agitation for 18 h in a 
rotary tumbler with a speed raring of 30 ± 2 rpm, at T=20 ± 2°C. The Synthetic Precipitation 
Leaching Procedure (SPLP) was used to determine the concentrations of inorganic pollutants that 
were likely to be leached under conditions simulating acid rain (USEPA, 1994). The SPLP test was 
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performed according to the method 1312 (USEPA, 1994): leaching medium of pH 4.2 ± 0.05 
(prepared with a nitric and sulfuric acids mixed with deionized water), L/S ratio of 20/1, agitation 
for 18 h in a rotary tumbler with a speed rating of 30 ± 2 rpm, at T=20 ±2 °C. The CTEU-9, also 
known as an equilibrium extraction test, was used to determine the concentrations of inorganic 
pollutants that were likely to be leached in contact with water at neutral pH (CEAEQ, 2012). The 
CTEU-9 test was performed according to the method proposed by Environment Canada (CEAEQ, 
2012): leaching medium of pH 7 ± 0.5 (prepared with sodium hydroxide and deionized water), L/S 
ratio of 4/1, agitation for 7 days in a rotary tumbler with a speed rating of 30 ± 2 rpm, at T=20 ± 
2°C. All static tests were performed on ground S/S samples. 
9.3.3.4.2 Semi-dynamic leaching test: Monolith leaching test 
The monolith leaching test (MLT), adapted from a Dutch standard test NEN 7375, is a diffusion 
test performed on monolithic blocks to evaluate the leaching potential of contaminants during the 
life of a block (which contains solidified/stabilized materials) (USEPA, 2017). This test has been 
widely used to assess the potential mobility of contaminants from S/S-treated waste, such as 
tailings (Coussy et al., 2012), dredged sediments (Couvidat et al., 2016a) and so on. The MLT is 
based on the mass transfer of contaminants from the block to the leaching solution (i.e. deionized 
water). This test was performed, in duplicate for each sample, according to method 1315 (USEPA, 
2017). The deionized water was renewed for each sample after 6 h, 1, 2.25, 4, 9, 16, 36 and 64 days 
from the beginning of the test (Figure G4). 
To evaluate the quality of the leachates from static and semi-dynamic leaching tests, the following 
parameters were measured: pH, redox potential (Eh), electrical conductivity (EC) and elemental 
composition (metals and sulfur). For the semi-dynamic leaching test, alkalinity was also measured 
to better understand the acid neutralizing capacity potential. The pH measurement was performed 
using a Thermo Scientific double junction electrode Orion GD9156BNWP coupled with a VWR 
sympHony SB90M5 multimeter (relative accuracy +/- 0.01 pH). The Eh (corrected to standard 
hydrogen electrode) was measured using an Orbisint CPS12 electrode related to the same 
aforementioned multimeter (± 0.1 mV). The EC was measured using a portable Oakton Acorn 
CON 6 (± 0.01 mS/cm). Metal concentrations were determined on filtered (0.45 μm) and acidified 
(2% HNO3) samples by ICP-AES. Finally, alkalinity for MLT was measured using a Metrohm 
Binkmann 716 DMS Titrino. 
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9.3.4 Evaluation of S/S treatment performance 
The performance criteria of the stabilized/solidified residues were evaluated after 56 days of curing 
time according to the Quebec provincial Guidelines for the Management of Residual Material and 
Contaminated Soil Treated by Stabilization and Solidification (Quebec’s provincial guideline) (St-
Laurent et al., 2011). 
Stabilization performance criteria were evaluated based on the three leaching solutions (water, acid 
rain, acetic acid). Metal concentrations (mg/L) of CTEU-9 and TCLP tests have to be lower than 
the mobility criteria of the Quebec’s provincial guideline, while those of SPLP tests have to be ten 
times less than the same mobility criteria (St-Laurent et al., 2011). 
Solidification performance criteria were evaluated based on the mechanical resistance (UCS) and 
mobility of contaminants from a S/S sample block under the diffusion test (MLT). According to 
Quebec’s provincial guideline, compressive strength of 0.7 MPa is used for landfill disposal 
scenarios (St-Laurent et al., 2011). However, according to the USEPA guidelines, compressive 
strength of 0.35 MPa is sufficient for landfill disposal (USEPA, 1989). For the mobility of 
contaminants under MLT, their concentrations (mg/L) were compared to the Quebec’s provincial 
guideline criteria. In addition, since there is no equivalent standard for cumulative release from 
MLT in Quebec or US standards, requirements fixed by the Dutch regulation as a part of the Soil 
Quality Decree (SQD) were used to interpret the results. 
9.3.5 Statistical analysis 
To ensure data quality assurance, the coefficient of variation CV (%) was calculated for each 
parameter of each sample after the static leaching tests (TCLP, SPLP and CTEU-9). For the MLT, 
Student’s t-test was used. The objective of the statistical analyses is to confirm the hypothesis that 
the two sets of data come from the same population. A detailed description of the calculation 
methods (CV (%) and Student’s t-test) are provided in Annex G. 
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9.4 Results and discussion 
9.4.1 Characterization of raw materials 
9.4.1.1 Aggregates (LPR, wood ashes and sand) 
The D10, D30, D60 and D90 values correspond to 10%, 30%, 60% and 90% of particles passing on 
the cumulative volumetric curves, respectively (Table 9.2). As expected, the sand had the smallest 
particle size distribution (D10=9µm and D60=175µm). Generally, more than 60% of LPR were 
smaller than 2 mm (D60) and 10% smaller than 75 µm (D10). Moreover, D90 showed that coarser 
fractions were higher in LPR (11mm) compared to wood ash. Similarly, wood ashes contained 
more fine particules ~10% (< 25µm) than LPR. Furthermore, results showed that the particle size 
distribution was semi-spread (5<CU<20) for the LPR and the sand, whereas PSD was spread 
(20<CU <200) for the wood ashes. In addition, the sand had the highest GS (2.7g/cm3) as an 
indication of high silicates content. For LPR, Gs (2.3 g/cm3) was a little bit lower than that of 
gangue minerals. The presence of organic matter (OC=14.9%) in LPR, such as wood chips, 
compost, etc., may explain these results. However, Gs of wood ashes (1.8 g/cm3) was lower than 
that of LPR. Indeed, the presence of unburnt wood (OC=19.0%) in the wood ashes could partially 
explain these findings (Table 9.2). 
Results of chemical digestion followed by ICP-AES analysis showed significant amounts of Fe, Al 
and S in the LPR (Table 9.2). As previously mentioned, further details about metal (e.g. Fe) and 
sulfur retention in LPR are provided in previous studies (Jouini et al., 2019c; 2020). In addition, 
results revealed that Ca was the most abundant element in wood ash (Table 9.2). Likewise, high 
IC (14.6%) was also found in wood ashes as an indication of residual carbonates. This assumption 
is confirmed by the XRD results where, despite the presence of amorphous phases, calcite and 
portlandite or calcium hydroxide (CH) were found along with significant Ca content (Figure G5). 
Furthermore, XRD analysis of sand showed a predominance of silicate minerals (i.e. quartz, albite, 





Table 9.2 Physical and chemical composition of aggregates (LPR, wood ashes and sand) and 
binders (GU, GGBFS and FAC) 
Aggregates Binders 
 LPR Wood ashes Sand GU GGBFS FAC 
Physical 
properties 
Gs g/cm3 2.3 1.8 2.6 3.1 2.9 2.7 
D10 µm 75 26 9 - - - 
D30 µm 300 150 72 - - - 
D60 µm 2,000 600 175 - - - 
D90 µm 11,000 2,300 1,200 - - - 
CU* - 9.9 23.0 19.3 - - - 
SSa m2/g - - - 1.5 3.3 2.0 
Chemical 
composition 
Al (0.06) g/kg 28.5 9.0 64.9 - - - 
Ba (0.005) g/kg 0.3 1.1 1.0 - - - 
Ca (0.06) g/kg 64.2 138.8 15.2 - - - 
Cr (0.005) g/kg 0.04 0.06 0.02 - - - 
Fe (0.01) g/kg 56.0 6.9 21.7 - - - 
Mn (0.005) g/kg 0.5 3.9 0.4 - - - 
Zn (0.055) g/kg 0.2 0.5 < DL** - - - 
TS (0.009) % 2.6 < DL 0.01 - - - 
TC (0.05) % 18.5 33.6 < DL - - - 
OC (0.05) % 14.9 19.0 < DL - - - 
IC (0.05) % 3.6 14.6 < DL - - - 
Oxides SiO2 % - - - 20.0 35.6 37.2 
Al2O3 % - - - 4.75 10.5 18.4 
Fe2O3 % - - - 2.9 0.65 5.52 
MgO % - - - 2.3 11.9 4.9 
CaO % - - - 63.4 37.5 20.8 
K2O % - - - 0.4 0.51 0.69 
Na2O % - - - 0.2 0.46 4.37 
TiO2 % - - - 0.4 0.98 1.29 
MnO % - - - 0.1 0.50 0.02 
P2O5 % - - - 0.1 0.93 <0.01 
Cr2O3 % - - - 0.02 <0.01 0.02 
V2O5 % - - - 0.03 0.01 0.05 
LOI*** % - - - 2.36 0.46 1.14 
*The coefficient of uniformity: Cu=D60/D10 
**Detection limit 




9.4.1.2 Binders (GU, GGBFS and FAC) 
Only small differences were observed for Gs of binders (ranging from 2.7 to 3.1). In fact, SSa of 
GGBFS and FAC were relatively higher than with GU (Table 2). The high SSa of GGBFS and 
FAC makes them highly reactive in the hydration and hardening processes. In addition, the XRF 
results showed that the major chemical elements of the GU were CaO (63.4%), SiO2 (20.0%) and 
Al2O3 (4.75%) (Table 2). Moreover, GGBFS were mainly composed of CaO and SiO2 (37.5% and 
35.6%, respectively), but, at the same time, a non-negligible amount of Al2O3 was also found 
(10.5%). In contrast, FAC was mostly composed of SiO2 (>37%), CaO (20.8%) and Al2O3 (18.4%). 
The sum of SiO2, Al2O3 and Fe2O3 in FAC is 61.1% (> 50.0%), which confirms that this fly ash is 
a class C type, according to ASTM C 618-05 (ASTM, 2005). Overall, GGBFS and FAC showed 
significant reactivity given the abundance of unhydrated CaO, Al2O3 and SiO2. Notably, GGBFS 
and FAC are known to display poor self-hardening ability without an additional alkaline activator 
(e.g. CH from GU hydration). 
XRD patterns of binders showed both crystalline and amorphous phases (Figure G6). As expected, 
the main crystalline compounds of GU were a mixture of hatruite or alite (Ca3SiO5, C3S), larnite 
or belite (Ca2SiO, C2S), celite (Ca3(AlO3)2, C3A), brownmillerite or ferrite (Ca2(Al,Fe)2O5, C4AF), 
basanite (CaSO4) and gypsum (CaSO4, 2H2O) (Figure G6). However, the XRD patterns for GGBFS 
and FAC showed different locations of the amorphous humps —associated with the amorphous 
glass structures present in these binders. Indeed, the XRD pattern of GGBFS was mostly 
amorphous and showed a hump (2θ ~20–35°) that could be associated with the significant presence 
of a glass phase. At the same time, despite the amorphous behavior of the GGBFS, some sharp 
peaks indicated the presence of quartz, calcite, merwinite (Ca3Mg(SiO4)2, C3MS2) and melilite; 
melilite is defined as a solid solution including gehlenite (Ca2Al2SiO7, C2AS) and akermanite 
(Ca2MgSi2O7, C2MS2) ( Figure G6). Notably, merwinite and melilite are considered precursors of 
the cementitious reaction in the presence of an alkaline activator (e.g. CH). However, since calcite 
cannot occur at high temperatures (molten slag at ~1500–1600°C), its presence may be the result 
of a later crystallization via carbonation (Kasina et al., 2015). Moreover, the XRD pattern of FAC 
showed a hump (2θ between 15 and 40°) as an indication of a non-negligible proportion of 
amorphous minerals (i.e. characteristic of amorphous silica), while the characteristic peaks, 
representing crystalline phases, showed that quartz and mullite (Al6Si2O13) were also present 
(Figure G6). Consequently, based on the specific chemical compositions (Table 9.2) and 
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mineralogical characterizations of GGBFS and FAC (Figure G6), silicates hydration, triggered by 
amorphous silica, is expected to take place (Chowdhury et al., 2015). 
9.4.2 Performance assessment of the S/S treatment 
To evaluate the performance of the S/S treatment, microstructure and mineralogical 
characterization of the stabilized/solidified samples, as well as their mechanical and environmental 
behaviors, were investigated. 
9.4.2.1 Microstructure and mineralogical characterization of the stabilized/solidified 
samples 
9.4.2.1.1 Microstructure of the stabilized/solidified samples 
Regardless the type of the binder, the microstructure of stabilized/solidified samples clearly 
showed that calcium-silicate-hydrate (C-S-H) gels formed on the surfaces of particles (e.g. wood 
chips and silicates) and in macropores (Figure 9.3). It is well-known that C-S-H are the main 
hydration products of GU, GU/GGBFS and GU/FAC at room temperature and ensure its cohesion. 
These phases are produced in the hydration of C3S and C2S as well as the hydration of glass phases 















Figure 9.3 Microstructure (SEM with secondary electron mode) of different samples at 365 days 
of curing time; A) Wood fiber in M1 coated with C-S-H gel, B) Amorphous silicate in M2 coated 
by C-S-H gel, C) Wood chips in M3 coated with C-S-H gel, D) Sand particle coated with cement 
hydrates in RM1, E) Platy-like CH crystal in RM2, F) Unreacted FAC and GU in RM3, G) 
Micro-voids, and H) Needle-like hydrates in RM1. 
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SEM images of the M1 sample showed amorphous phases, most probably C-S-H gels surrounding 
wood chips fiber (Figure 9.3A). Likewise, the microstructure of M2 revealed C-S-H gels covering 
amorphous silicate particles (Figure 9.3B). Furthermore, observations showed that these C-S-H 
gels were trapped on the wood chips’ particle surfaces (from LPR) to partially encapsulate the 
aggregates, which formed a cementitious matrix, but some pores were still present (Figure 9.3C). 
Macroscopic images of wood chips within a cementitious matrix are provided in Figure 9.4. 
Moreover, SEM results showed that sand particles in RM1 were well integrated within the 
cementitious matrix (Figure 9.3D). Despite the existence of thin C-S-H gels that filled the porosity, 
some microporosity was still visible within the microstructure, which might affect the composite’s 
overall strength (Figure 9.3G). In addition, the occurrence of small hexagonal plate-like (most 
probably CH) crystals are dispersed in the specimen RM2 (Figure 9.3E). Furthermore, a wide range 
of particle shapes and sizes (i.e. irregular morphology) was observed and might originate from 
anhydrated binder particles (Figure 9.3F). Indeed, SEM images showed spheres (ball bearings or 
cenospheres) as an indication of residual (or unreactive) FAC. Therefore, the residual FAC 
probably led to a reduction in the mechanical strength. Additionally, a needle-like fiber shape 
appeared in separated zones (Figure 9.3H). 
 






9.4.2.1.2 XRD results 
Portlandite (CH) and C-S-H are the most abundant products that can be identified in the XRD 
pattern, with some ettringite and calcium monosulfoaluminate (Taylor, 1997). These observations 
are in accordance with other results obtained elsewhere (Couvidat et al., 2016a). Since C-S-H 
phases are frequently amorphous, they cannot be all identified with XRD. However, the baseline 
deformation of the diffractograms indicates the probable presence of amorphous C-S-H (Figure 
G7). As expected, the large humps that were observed in GGBFS and FAC unhydrated materials 
(Figure G6) disappeared after reaction with the hydration products of GU (precisely with CH). The 
pattern of quartz dominated in all samples. Other silicates such as albite, orthoclase, muscovite, 
actinolite and chlorite (from the sandy material) were also present in all samples. In addition, calcite 
was present in M1, M2 and M3 samples and originated from LPR and wood ashes. Unlikely, in 
comparison with M1, M2 and M3, the major peak of calcite (2θ=29.41°) was almost absent in 
reference samples. However, low-intensity peaks of calcite (2θ=48.5° and 35.99°) were present in 
the reference specimens, but there were only traces of calcite, which were probably due to the 
beginning of carbonization. Overall, almost no differences were found between specimens treated 
with GGBFS or FAC. However, partial substitution of GU with GGBFS or FAC showed notable 
differences in the XRD pattern of GU-based samples (M1 and RM1) compared to the remaining 
samples. Indeed, a gypsum peak was found in GU-based samples (M1 and RM1), but its intensity 
was relatively low in the other samples. In addition, CH minerals, originating from GU hydration, 
were detected in M1 and RM1 specimens, but in traces in RM2 and RM3. In comparison with GU-
based samples, the decreasing and the disappearing of the principal peak belonging to CH 
(2θ=18.08°) in the FAC- and GGBFS-based specimens (M2, M3 and RM2) is due to the activation 
of GGBFS and FAC and its consummation through pozzolanic reactions to form C-S-H phases 
(Taylor, 1997).  
9.4.2.1.3 TGA results 
Various mineralogical transformations/decompositions took place during thermal analysis (Figure 
G8). The resulting TGA peaks in the range of 80 to 160 °C were relatively large, as an indication 
of weight losses occurring in more than one stage, and mainly due to the loss of bound water from 
the dehydration of C-S-H, calcium aluminosilicate hydrates (C-A-S-H), gypsum and 
monosulfoaluminate (AFm) (Alarcon-Ruiz et al., 2005). The transformation of ettringite (Aft) to 
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AFm with age could explain these findings (Yuksel, 2018). Probably because of its low amount, 
AFm was below the detection limit of XRD. Weight losses between 320 and 450°C corresponded 
to the dehydration of hydrogarnet (C3ASH4), which may occur at low amounts, so not detected by 
XRD. Notably, C3ASH4 is one of the stable phases that could form during the hydration of 
aluminous cement (Klimesch and Ray, 1997). The third major peak at ~450 to 500 °C in GU-based 
samples corresponds to mass losses of CH dehydroxylation (Ouellet et al., 2006). However, the 
CH dehydroxylation peak in M2 and M3 was not detected. As already mentioned, the pozzolanic 
effect of FAC and GGBFS additives could explain the absence of CH (Ouellet et al., 2006). 
Notably, for RM2 and RM3 samples, a very small peak of CH degradation was present at 450°C 
as a confirmation of its presence in traces consistent with XRD analyses. Another TGA peak loss 
appeared at ~600 to 800 °C, which corresponded to carbonate (i.e. calcite) decarbonation 
(Dubberke and Marks, 1992). This peak is more intense in M1, M2 and M3 than in the reference 
materials. Notably, the XRD results showed that calcite was almost absent in the reference 
materials. The presence of calcite may originate from the carbonation of CH (Ouellet et al., 2006). 
At ~900 to 1000°C, a small peak appeared in M1, M2 and M3, probably as an indication of the 
decomposition of unreacted cement, as already identified with SEM. 
9.4.2.1.4 DRIFT results 
Regardless the type of the binder used in the S/S treatment of the LPR, only few differences were 
found between the studied mixtures (Figure G9). DRIFT results for all samples showed a hump 
between 970 cm−1 and 1100 cm−1 as well as shouldering peaks, corresponding to the bending 
vibration of silicates (δ Si-O) at 975 cm−1, and a peak at 460 cm−1, corresponding to the 
antisymmetric stretching vibrations (Si-O-Si and O-Si-O) (Figure G9). These results confirmed the 
occurrence of poorly crystalline C-S-H phases already detected by TGA analysis and SEM 
examination. Small peak at ~1800 cm−1 was attributed to Si-O vibration in quartz. Furthermore, 
peaks at 710 cm−1, 875 cm-1, 1480 cm−1 and 2875 cm−1 might correspond to the stretching vibration 
of carbonyl (ν C-O) and confirmed the presence of carbonates (calcite) in M1, M2 and M3 (Figure 
G9). The presence of these carbonates is also in agreement with TGA results where weight loss 
occurs between 600 and 800°C. The small peak at 668 cm-1 and 1110 cm-1 in the reference samples 
and in M1 could be assigned to OS–O bending vibrations of gypsum. In addition, peaks at 3640 
cm-1 corresponded to ν O-H vibrations in CH (Farmer, 1974). Shouldering peaks at 1645 cm−1 and 
180 
 
1680 cm−1 corresponded to the bending vibration δ H-OH of the coordinated water in C-A-S-H or 
gypsum (Kapeluszna et al., 2017), which was consistent with TGA analysis. The peak at 1200 cm−1 
could be also attributed to the presence of C-A-S-H. Moreover, the narrow peak at 590 cm−1 could 
be assigned to the octahedral Al [AlO6] in Afm, which is in line with TGA results as well 
(Kapeluszna et al., 2017). The differences between the DRIFT, TGA and XRD results, the authors 
suggest, are mainly due to the interference of sand grains and the detection limit; these techniques 
are considered complementary in characterizing the complex hardening processes of LPR with the 
tested hydraulic binders. 
9.4.2.2 Evaluation of the stabilization performance 
The Cv (%) for all analyzed parameters for the different leaching tests (TCLP, SPLP, CTEU-9) 
showed that more than 99% of variabilities between duplicates were lower than 15%—an 
indication of good reproducibility of the obtained results (Table G1 to Table G3). 
Regardless the type of the leaching test (TCLP, SPLP and CTEU-9), pH values of leachates from 
the GU/GGBFS- and GU/FAC-based materials were alkaline and obeyed the USEPA (EPA SW-
846) limits (Table G1 to Table G3). Consequently, the stabilized specimens with blended binders 
(GU/GGBFS and GU/FAC) were not considered corrosive. However, because of the high 
alkalinity (pH > 12.5) in the leachates from GU-based cement samples after CTEU-9 test, they are 
considered corrosive. Notably, leachates’ pH at ~ 12.5 is typical of a structurally sound concrete. 
In addition, the reference mixtures (RM1, RM2 and RM3) displayed lower pHs compared to M1, 
M2 and M3. The presence of wood ash, characterized by high alkaline potential due to CH could 
explain these observations. Results of pH were consistent with conductivity values where leachates 
from GU-based samples were also high, resulting in significant chemical loading in the leachates. 
Moreover, with respect to chemical composition, Ca was the most mobile element in the leachates, 
especially under the TCLP test (Table G1 to Table G3). Dissolution of CH and carbonates to 
neutralize acidity of the TCLP medium (pH=2.88) explain theses findings. Indeed, the lower the 
pH of leaching medium, the higher the dissolution of neutralizing minerals. Likewise, S (most 
probably as sulfates; Figure G10) was highly leached from M1, M2 and M3, especially under 
CTEU-9, where pH were relatively high. Notably, GU-based samples had the lowest sulfates 
leaching compared to GU/GGBFS- and GU/FAC-based samples, which indicates a good stability 
of sulfates-bearing minerals.  
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According to USEPA limits, all metals (As, Ba, Cr, Cu, Fe, Ni, and Zn) were within the limits; 
thus, all the stabilized solids could be classified as non-hazardous and complied with landfill 
disposal restrictions (Table G1 to Table G3). However, based on Quebec’s provincial guideline 
limits, Ba concentrations after TCLP and CTEU-9 were higher than the fixed thresholds. Notably, 
Cd, Co and Pb concentrations were below the detection limit (0.003 mg/L, 0.004 mg/L and 0.02 
mg/L, respectively) from all the stabilized samples. Overall, low metal remobilization from all 
samples was explained either by their chemical stability at high pH or their fixation within C-S-H 
phases during S/S treatment. In addition to the chemical stability, the cement matrix limited the 
mobility of metals by physical encapsulation. As a result of the physical and chemical role of 
cement hydration products, the precipitation or co-precipitation as hydroxides, through the 
formation of mixed Al–Si metal phases, explains these S/S performances (Couvidat et al., 2016a). 
9.4.2.3 Evaluation of the solidification or durability performance 
9.4.2.3.1 Mechanical behavior of the treated samples 
The mechanical strength of specimens depends on the formation of cohesive cemented products. 
Overall, a significant difference in mechanical behavior was observed between cemented 
specimens containing LPR and wood ashes with sand and the reference cemented samples made 
of 100% sand. 
For M1, M2 and M3, the initial strength (28 days) was low (0.9 MPa, 0.4 MPa and 0.5 MPa, 
respectively) compared with the reference mixtures (9.6 MPa, 7.1 MPa and 7.7 MPa for RM1, 
RM2 and RM3, respectively) (Figure 9.5). As expected, regardless of the binder type, mechanical 
strength increased with curing time for all samples, and this increase was more important for the 
reference mixtures. Consequently, the addition of LPR and wood ashes probably slowed the binder 
hardening and led to a decrease of strength development. Indeed, it has been reported that organic 
matter can significantly affect the mechanical proprieties of the treated solid by impairing the 
strength and retarding cement hydration (Jorge et al., 2004). In addition, the type of binder had also 
an important effect on compressive strength acquisition. The kinetics of GGBFS and FAC 
hydration reaction are generally slower than GU, due to well-known pozzolanique reaction 
kinetics. As a result, this phenomenon led to a slowing of resistance acquisition (Massazza, 1998). 
For M1, M2 and M3 samples, lower strengths were obtained with the mixed binders GU/GGBFS 
and GU/FAC. The same findings were also previously reported for concrete making with different 
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GGBFS proportions (20% to more than 60%) where the UCS of GU/GGBFS-based composites 
were lower than the UCS of GU-based concrete (Shariq et al., 2010). At 56 days of curing time, all 
samples, except M3, satisfied the 56-day strength requirements of the Quebec’s provincial 
guideline for a landfill disposal scenario (0.7 MPa) (Figure 9.5). However, under the USEPA 
criteria, all samples would be restricted from landfill disposal (0.35 MPa) (USEPA, 1989). At 120 
days, UCS reached almost 88%, 68% and 87 % of the final strength at 365 days for of M1, M2 and 
M3, respectively. The characteristics of GGBFS and FAC in conferring late hardening processes 
at mid and long terms could explain these findings. Moreover, UCS in RM1 had the same strength 
increasing average as for M1 (~ 88%), while it reached more than 94% of the final strength in 
RM2. Consequently, slower reaction in M2 compared to RM2 could be explained by the presence 
of organic matters from wood ashes (19%; Table 2) that may delay the cement hydration reactions. 
Slow pozzolanic reactions of FAC may explain these observations since continuous wet curing is 
required for proper development of strength. Indeed, some fly ashes require more than 90 days to 
achieve high mechanical strength, and they were used to produce high-strength concrete at long 
period of time (Toutanji et al., 2004).  
Overall, GU-based mixtures had the highest UCS regardless the curing time. This higher strength 
could be explained by the presence of more C-S-H phases in M1 and RM1 samples. Similarly, it 
has been reported that, independently of curing time, the UCS of S/S-treated coal bottom ash 
increases when the ratio of GU to GGBFS increases, but 100% GU gave the highest UCS (Hashemi 
et al., 2019). Likewise, it has been reported that the UCS of GU/FAC-based samples increases with 
age; but, as FAC replacement increases, the strength is reduced gradually compared to a 100% GU-
based specimen (Vidhya et al., 2018). Finally, high UCS indicates low porosity and permeability 
of materials since the decrease in total pore is linearly correlated with the increase in compressive 




Figure 9.5 Evolution of the compressive strength of specimens with curing time (days) (mean 
values ± standard deviation) 
9.4.2.3.2 Monolithic leaching test  
Statistical analyses showed a good reproducibility since all parameters were within the 95% 
confidence interval (Table G4 to Table G9). Consequently, there was no significant differences 
between specimens that came from the same S/S treatment. Then, data can be considered to come 
from the same population. 
Regardless the type of the binder, the evolution of pH, Eh, EC and alkalinity showed the same 
trends (Figure 9.6). For all specimens, pH started at ~ 11.2 and increased slightly to stabilize at ~ 
11.8–12.1, 11.7 and 11.5 for GU-, GU/GGBFS-, and GU/FAC-based specimens, respectively, 
while the Eh increased sharply until day 20 (250–400 mV) but steadily decreased (200–250 mV) 
at the end of the test (Figure 9.6). Generally, pH were more alkaline in GU-based samples, as for 
the aforementioned leaching tests, due to different buffering mechanisms. Indeed, dissolution of 
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the residual CH, which is more present in GU-based samples, buffers the pH of the leachate at 12 
to 13. Same tendencies were observed for EC and alkalinity where they were 2 to 3 times higher 




Figure 9.6 Evolution of pH, Eh, conductivity and alkalinity during MLT (mean values ± standard 
deviation) 
High release of soluble alkaline metals (Ca, Na, K) from the dissolution of hydrated phases was in 
agreement with the high pHs of all MLT solutions (> 11.0) (Table G10). Water quality (mg/L) 
during the 64-day period showed that all metal concentrations were below the limit of Quebec’s 
provincial guideline, except Ba, where its concentration in M3 did not satisfy the criterion (Table 
G4). At the same time, despite the high Ba content in RM3 (1.7 g/kg, Table G11), its concentration 
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was lower in leachates from RM3 than M3. The low porosity and permeability of RM3 matrix, 
resulting from high UCS as previously discussed, explain this difference (Ouellet et al., 2008). Cu, 
Ni and Zn releases were close to the detection limits, however. Likewise, concentrations of heavy 
metals (As, Cd, Cr, Co, Se and Pb), not presented in Table G10, were below the detection limit 
from all the stabilized samples. Generally, binders trap contaminants as substitution within the 
nanometeric C-S-H gel phases, ensuring their fixation (Chen et al., 2009).  
The cumulative concentration (mg/m2) of Al, Ba, Ca, K, Fe and Si during the MLT are presented 
in Figure 9.7. The behavior of the other metals is not presented since they are either close or below 
detection limits. Overall, Ca was the most released element, as was the case with the static leaching 
tests, especially from GU-based samples at 64 days. This finding is consistent with pH and EC 
tendencies (Figure 9.7). In addition, the release of Fe was the same for all specimens where a 
pseudo stationary state was reached at day 64. Almost no differences were observed in the 
concentration of Fe from GU- and GU/FAC-based samples (~ 29 mg/m2), while their leaching was 
higher compared to GU/GGBFS samples (~ 23 mg/m2 and 5 mg/m2 for M2 and RM2, respectively). 
Moreover, K leaching from all specimens was very fast (~ 20,000 mg/m2 at day 16) compared to 
other metals and was slightly low in GU/GGBFS-based samples (Figure 9.7). Furthermore, Al and 
Ba concentrations were higher in leachates from M3 and RM3—a finding that aligns with the high 
content of Ba and Al in the GU/FAC samples (Table G11). At the same time, no plateau was 
reached for Ba and Al in GU/FAC samples, which indicates that their release is likely to continue 
after 64 days until depletion. By contrast, Si was highly leached from GU/GGBFS-based samples 
compared with the remaining specimens. Generally, wash-off of unreacted FAC particles as well 
as dissolution of C-S-H phases explain these findings, which match lower pH (< 12) where C-S-H 











The cumulative concentrations (mg/m2) of metals and sulfates after 64 days were compared with 
requirements fixed by the SQD (Table G12). Since sulfates are taken into account in the SQD 
limits, their concentrations were converted from S concentrations. Indeed, based on Pourbaix 
diagram determined using JChess software (Figure G10), the main occurrence of S in the flushed 
solutions was in the form of sulfates. Overall, metal and sulfates (converted from S concentrations) 
concentrations (mg/m2) were lower than SQD criteria. 
9.4.3 Discussion of performance criteria  
Based on TCLP leachates, regulated by the USEPA, metal concentrations of GU-, GU/GGBFS- 
and GU/FAC-treated LPR composites met the USEPA regulations. Additionally, regardless the 
type of binder, all samples respected the minimum UCS (0.35 MPa) required for landfill disposal. 
Consequently, the stabilized samples were considered non-hazardous and could therefore be 
accepted for landfill disposal. However, when Quebec’s provincial guideline are taken into 
account, some discrepancies were noted. Indeed, Ba concentration slightly exceeded the limits (1 
mg/L) in all samples after static leaching tests (SPLP and CTEU-9). In addition, GU- and 
GGBFS/GU-based samples satisfied the 56-day strength requirements of the Quebec’s provincial 
guideline for a landfill disposal scenario (0.7 MPa) but the GU/FAC-based samples did not. 
Moreover, after MLT, all metals in GU- and GGBFS/GU-based samples meet the fixed limits, 
while the Ba concentration in the GU/FAC samples exceeded the threshold. Furthermore, 
cumulative concentrations (mg/m2) of metals and sulfates from MLT met the required standard of 
the SQD. Finally, the GU binder gave the best stabilizing performance in terms of UCS 
development and metals immobilization. More formulation optimization could improve the 
mechanical strength to ensure better performance, which is possible since the amount of LPR (95 
tons) for a given mine site during the passive treatment system life-cycle is not too much. 
9.5 Conclusion 
The stabilization/solidification treatment of AMD post-treatment residues using a GU hydraulic 
binder and/or pozzolanic materials (GGBFS and FAC) was evaluated. Three types of binders (GU, 
GU/GGBFS and GU/FAC) were tested. The main results showed that C-S-H, C-A-S-H, AFm and 
CH were the main hydrations products in all samples, and the CH content is likely to be higher in 
GU-based composites. Mechanical behavior test showed that both pozzolanic materials have 
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cementitious properties and demonstrate a significant improvement of the mechanical strength at 
mid- to long-term curing (after 28 days). However, UCS of GU/GGBFS- and GU/FAC-based 
composites was still lower than the UCS of samples with 100GU throughout the test period (365 
days of curing). According to Quebec’s provincial guideline, although static leaching tests 
(simulating the behavior of extremely desegregated composites) indicated that a high Ba 
concentration could be released from all samples, MLT (simulating more normal conditions) 
showed that the Ba concentration was low in leachates from GU- and GU/GGBFS-based samples. 
In addition, the concentrations of all metals in the leachates of the stabilized samples were below 
the limit fixed by USEPA for disposal in non-hazardous waste landfills. Overall, S/S treatment 
with the GU binder gave the best performance in terms of compressive strength development and 
heavy metals immobilization. Finally, results revealed that AMD post-treatment residues mixed 
with GU, GU/GGBFS and GU/FAC are environmentally safe and can be disposed in landfills. 
Thus, co-treatment of wood ashes with AMD post-treatment residues transform it from an 
environmental concern to a useful resource, and reduce its landfilling cost. Further studies should 
be undertaken to ameliorate the mechanical strength to meet the required standard for valorization 
scenarios by testing: 1) an increased cement content or other green binders (e.g. iron slags, 
phosphogypsum, red muds, etc.), 2) the effect of superplasticizers to reduce the water demand 
during mixing (e.g. sodium lignosulfonate, naphthalene sulfonate-formaldehyde condensate etc.), 
3) the effect of alkali-activated binders (e.g. alkaline salts or caustic solutions etc.), 4) stabilized 
agents or chelating agent combined with hydraulic binders (e.g. dithiocarbamate, dithiocarbamic 
acid dipotassium salt, amino dithiocarbamate chelating resin etc.) and 5) redispersible polymer 
powders (e.g. ethylene-vinyl acetate/vinyl ester of versatic acid etc.). 
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CHAPITRE 10 DISCUSSION GÉNÉRALE 
En absence de mesure de prévention et de traitement de la contamination, les activités minières 
peuvent avoir des impacts négatifs sur l’environnement. Dans les sites miniers en activité, orphelins 
ou restaurés, l’exposition des déchets miniers à l’oxygène et à l’eau entraîne la formation du DMA 
avec de fortes concentrations en métaux, en métalloïdes et en sulfates. Ces eaux acides sont 
toxiques et, lorsqu'elles sont mélangées à des eaux souterraines, des eaux de surface et /ou des sols, 
peuvent entraîner des effets indésirables sur le milieu naturel. Les processus de génération du DMA 
sont longs et peuvent durer des centaines voire des milliers d'années après la cessation des activités 
minières. Généralement, les eaux minières peuvent être traitées selon deux approches génériques, 
en utilisant soit les systèmes de traitement actif soit les systèmes de traitement passif. Dans les 
deux systèmes, le DMA est traité en faisant intervenir différents mécanismes et réactions 
(bio)géochimiques (ex. précipitation, sorption, échange, etc.) conduisant à la génération d'un 
nouveau déchet solide (généralement sous forme de boue) riche en métaux et en sulfates. Dès 
l'apparition des premiers symptômes de perte de réactivité ou en fin de vie, les systèmes de 
traitement passif devraient être excavés et remplacés. Par contre, lors de l’excavation de ces 
systèmes, les solides post-traitement sont exposés à l’oxygène et à l’eau et pourraient générer un 
drainage contaminé. Des études antérieures ont montré que, en fonction de la technologie de 
traitement utilisée (chimique et / ou biochimique) et de la qualité du DMA, ces résidus présentent 
différentes stabilités et leur comportement environnemental est difficile à prévoir (Simonton et al., 
2001; Jong et Parry, 2005; Macías et al., 2012a; Genty et al., 2012a; Kousi et al., 2018). Par 
conséquent, la gestion cas par cas des résidus post-traitement doit être bien réalisée pour éviter tout 
impact environnemental négatif qui pourrait se produire lors de leur excavation et afin d’anticiper 
leur devenir (stabilité pour la (co-)déposition, réutilisation potentielle ou traitement). 
Cependant, dans la littérature, malgré l'étude intensive de l’efficacité du traitement du Fe-DMA 
par les systèmes passifs qui semblent une option prometteuse pour le traitement de la forte 
contamination (métaux et sulfates), il n’y a pas d’études qui ont été réalisées pour évaluer la 
mobilité des contaminants provenant des systèmes passifs du Fe-DMA qui comportent, à la fois, 
des RPB et SAD. Également, aucune étude n’a évalué l’effet du climat (semi-nordique) sur la 
stabilité des boues de traitement passif du Fe-DMA. 
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Dans ce contexte, l'objectif du présent projet a été d'évaluer les conditions de stabilité et les risques 
environnementaux potentiels des résidus post-traitement riches en métaux (Fe, en particulier) et en 
sulfates provenant de deux filières différentes, une au laboratoire et l’autre sur le terrain, générés 
lors du traitement passif du Fe-DMA. Également, le traitement par S/S des résidus post-traitement 
provenant de la FT a aussi été évalué et testé comme une option de gestion durable permettant de 
limiter les impacts environnementaux à long terme de ces résidus. 
Pour ce faire, de la caractérisation physicochimique et minéralogique ainsi que des tests de 
lixiviation et des essais cinétiques ont été réalisés afin d’évaluer la mobilité des contaminants et de 
statuer sur la stabilité des résidus post-traitement. Ensuite, afin de contrôler la réactivité des 
contaminants dans les solides en provenance de la FT, ces derniers ont fait l’objet d’un traitement 
par S/S. Les solides traités ont été caractérisé du point de vue minéralogique et ont subi des tests 
de lixiviation statique et semi-dynamique pour l’évaluation de leur comportement environnemental 
ainsi que l’efficacité du traitement. 
Ce chapitre apporte plus de détails des aspects qui ont été brièvement abordés dans les chapitres 
précédents et qui sont essentiels pour mieux comprendre les principaux paramètres qui pourraient 
influer la stabilité des boues de traitement passif du DMA ainsi que leur mode de gestion. 
10.1 Échantillonnage et conservation des échantillons 
D’une façon générale, les résidus post-traitement de la FL ont été collectés, après plus d'un an de 
traitement, à partir de trois unités (montées sous forme de colonnes en série): une unité de type 
cendre de bois-SAD (CB50-A) qui a été utilisée pour prétraiter le Fe, un RPB qui a été utilisé pour 
traiter les sulfates et une unité de polissage type calcite-SAD (C50). Pour le reste du chapitre, les 
résidus de la colonne CB50-A seront notés CB50. Les composantes des substrats de la FL sont les 
suivantes (Rakotonimaro et al., 2018) : 
• 2 unités de prétraitement du Fe (50% copeaux de bois et 50% cendre de bois : CB50-A et 
CB50-B) 
• 1 unité de traitement des SO42- (10% de sable, 40% de copeaux de bois, 20% de fumier de 
poulet, 10% de compost et 20% de calcite : RPB) 
• 1 unité de polissage (50% de calcite et 50% de copeaux de bois : C50). 
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Pour plus de représentativité, l’échantillonnage des solides à partir de chacune des trois colonnes a 
été réalisé à trois niveaux: la partie supérieure (50-60 cm), la partie inférieure (0-10 cm) et la partie 
centrale, au milieu (30-40 cm) (Figure 10.1). Avant de les analyser, les solides ont été bien 
identifiés et scellés dans des récipients à double fermeture (Ziploc), pour éviter toute altération, et 
ensuite stockés à T < 4 ° C.  
 
Figure 10.1 A) et B) Filière de traitement du Fe-DMA au laboratoire, C) Échantillonnage des 
résidus post-traitement pour les colonnes CB50-A, RPB et C50 
Les résidus post-traitement de la FT ont été collectés du système installé sur le site minier restauré 
Lorraine (Latulipe, Témiscamingue, Québec) après plus de 6 ans de traitement. Cette filière est 
composée de trois unités : une unité de traitement des sulfates et de production d’alcalinité (RPB1), 
une unité de traitement du Fe (CB) et une unité de polissage (RPB2). Pour avoir plus de 
représentativité, les solides ont été échantillonnés à l’entrée (In) et à la sortie (Out) de chaque unité 
de traitement: à 20 cm de profondeur, à 2 m après chaque piézomètre et à 1 m avant la fin de chaque 
unité (Figure 10.2). Les composantes des substrats de la FT sont les suivantes (Genty et al., 2016): 
• 1 unité de neutralisation de l’acidité et de précipitation partielle des métaux (18% de 
copeaux de tremble, 10% de fumier de volaille, 12% de compost, 10% de sable et 50% de 





• 1 unité de traitement du Fe (100 % de cendres de bois- CB) 
• 1 unité de polissage (36% de copeaux de tremble, 17% de fumier de volaille, 24% de 
compost, 21% de sable et 2% de carbonate concassé- RPB2). 
Ces résidus post-traitement ont été stockés dans des seaux bien scellés et ont été stockés à T < 4 °C. 
Trois échantillons d’eau (P2, P3 et P4) ont également été prélevés à partir des piézomètres installés 
à la sortie de chaque unité de traitement (Figure 10.2). 
 
 
Figure 10.2 A) et B) Filière de traitement du Fe-DMA sur terrain, C) Échantillonnage des résidus 
post-traitement pour les unités RPB1, CB et RPB2 
La manipulation des solides a été réalisée dans une chambre à atmosphère contrôlée (anaérobie 
sous N2) afin d’éviter les modifications potentielles de la spéciation des métaux et du soufre. 
Le temps qui s’est écoulé entre l’échantillonnage et la manipulation des différents échantillons 
(CB50, RPB, C50, RPB1-In, RPB1-Out, CB-In, CB-Out, RPB2-In et RPB2-Out) pour la 





10.2 Caractérisation physicochimique et minéralogique des résidus 
post-traitement 
La caractérisation physicochimique des résidus post-traitement de la FL a montré que ceux-ci 
avaient un pH de la pâte neutre voire faiblement basique (6.9-8.5) avec les valeurs les plus élevées 
dans l’unité de polissage C50 et les moins élevées dans les unités de prétraitement (CB50). Le pH 
de la pâte le plus bas dans CB50 est probablement dû à la forte acidité du DMA ayant alimenté 
cette unité de prétraitement (pH = 3,04 ± 0,45). Pour les résidus CB50, les résultats ont indiqué que 
l’Al, le Fe et le Zn étaient principalement concentrés dans la couche inférieure, alors que le Mn 
était concentré dans la couche supérieure. Cependant, aucune différence significative pour le Cr 
n'a été observée entre les trois couches. Une teneur non négligeable en ST% (0,9–1,2%) a été 
trouvée dans toutes les couches des résidus CB50, ce qui indique une rétention importante des 
sulfates. De plus, le CT% était élevé (22,6–27,6%), tandis que la teneur en CI% était faible (<0,4%) 
dans ces solides. De même, le CI% était de 3 à 4 fois plus élevé dans les couches moyenne et 
supérieure par rapport à la couche inférieure. Pour les résidus du RPB, la concentration en Fe était 
légèrement plus élevée dans la couche inférieure par rapport aux couches moyenne et supérieure, 
respectivement. Cependant, aucune différence n'a été observée entre les trois couches pour l’Al, le 
Mn et le Zn. De plus, le ST% dans la couche inférieure du RPB était presque deux fois plus élevé 
que dans les couches moyenne et supérieure. De plus, indépendamment des couches, la teneur en 
CT% était élevée et similaire (21,0–23,7%), tandis que le CI% dans la couche inférieure était deux 
fois plus élevé que dans les couches moyenne et supérieure. Pour les résidus C50, presque aucune 
différence de concentration en Fe, en Al et en Mn n'a été observée entre les couches. De plus, les 
concentrations en Cr, en Cu et en Zn étaient inférieures à la limite de détection dans toutes les 
couches. Cependant, des concentrations élevées en Ca ont été trouvées dans toutes les couches 
provenant probablement de carbonates de calcium (dans des substrats) ou de la précipitation de 
minéraux secondaires porteurs de Ca (tel que le gypse). De plus, une faible ST% a été trouvée dans 
toutes les couches de C50 (<0,07%), tandis que le CT% était élevé (14,3–14,7%). Aucune 
différence en CI% (10,8%) n'a été trouvée entre les couches, alors qu'elle était 8 à 36 fois plus 
élevée que dans le RPB et CB50, respectivement. 
La caractérisation physicochimique des résidus post-traitement de la FT a montré que ceux-ci 
avaient un pH de la pâte très proche de la neutralité voire neutre pour tous les résidus. Pour les 
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résidus de l'unité RPB1, une rétention élevée en Al a été trouvée dans l'entrée de l'unité, tandis que 
les distributions du Mn et du Fe étaient presque les mêmes entre l'entrée et la sortie de l’unité. 
Cependant, le Cr était 3 fois plus élevé à la sortie qu’à l’entrée. De même, le ST% était 3,5 fois 
plus élevé à la sortie par rapport à l'entrée, ce qui indique une rétention importante des sulfates dans 
cette unité. De plus, une teneur non négligeable en CI% (0,65–6,02%) a été trouvée dans cette 
unité. Notamment, la teneur en CI% était 9,2 fois plus élevée dans la sortie que dans l’entrée. La 
forte acidité du DMA qui alimente directement le RPB1 pourrait expliquer ces observations. La 
teneur en CT% était plus faible dans l’entrée, ce qui indique une possible dégradation avancée du 
carbone organique. Pour les solides en provenance de l'unité CB, pratiquement aucune différence 
n'a été observée entre l’Al, le Ba, le Cr, le Fe, le Mn, le Zn et la teneur en CI% entre l'entrée et la 
sortie. Cependant, la teneur en Ca était environ 1,6 fois plus élevée à la sortie qu'à l'entrée. Au 
même temps, la teneur en ST% était d'environ 1,6 fois dans l'entrée par rapport à la sortie, tandis 
que le Ni n’a été trouvé que dans l'entrée de l’unité. Pour les résidus de l'unité RPB2, les 
concentrations en Al, en Ba et en Cr ne variaient que légèrement entre l'entrée et la sortie. 
Néanmoins, la concentration en Fe était deux fois plus élevée à la sortie qu'à l’entrée. De même, la 
teneur en ST% a eu tendance à augmenter dans la sortie, où il était environ 2,5 fois plus élevée que 
dans l'entrée. De plus, contrairement au Fe et au ST%, les concentrations en Zn et en Mn dans 
l'entrée étaient jusqu'à 2,2 fois supérieures à celles dans la sortie. 
La caractérisation minéralogique a montré que le Fe était principalement sous la forme d’oxy-
hydroxydes dans tous les résidus, sous forme d'hématite, de goethite et de magnétite. Également, 
les sulfates ont été retenus dans ces solides soit sous forme de gypse soit sous forme de soufre natif 
ou les deux. En effet, les sulfates ont été retenus sous la forme du soufre natif dans toutes les unités 
de la FL et dans les résidus RPB2 de la FT. L’Al était sous forme d’hydroxyde (gibbsite) dans 
toutes les unités. Par ailleurs, la calcite a été trouvée dans tous les solides post-traitement en 
concordance avec la teneur résiduelle du potentiel de neutralisation (CI%). De la dolomite a été 
trouvée dans le RPB1 de la FT, probablement d’origine secondaire issue de la dissolution de la 
calcite et en présence de la matière organique et de l’activité bactérienne. Bien que les calculs 
d’équilibre thermodynamique aient suggéré la présence de sulfures métalliques (ex. pyrite, 
pyrrhotite, troilite, sphalérite) dans les deux bioréacteurs de la FT et des oxy-hydroxy-sulfates (ex. 
jarosite) dans l’unité CB de la FT, leurs identifications par le MEB, la DRX et l’XPS étaient 
impossible étant donné que ces minéraux secondaires (nouvellement formés) sont très instables et 
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pourraient se transformer suite à l’altération avec l’oxygène de l’air et l’eau. Néanmoins, la 
présence du liquide noirâtre et la forte odeur en H2S typique de la présence des sulfures pourraient 
confirmer ces résultats de modélisation. 
10.3 Stabilité chimique des résidus post-traitement  
10.3.1 TCLP 
L’objectif principal du test TCLP était de classer les résidus, simuler la lixiviation qui pourrait 
avoir lieu une fois que les résidus ont été éliminés dans une décharge (ex. déchets municipaux) et 
déterminer si un prétraitement des résidus est nécessaire avant leur élimination. Généralement, une 
différence de la stabilité chimique a été trouvée entre les résidus post-traitement en provenance de 
la FL et de la FT. Vu que les limites TCLP ne prennent pas en considération tous les contaminants 
présents dans les résidus post-traitement, d’autres limites réglementaires ont été rajoutées (CQES, 
UTS et CCC) afin de mieux classer ces résidus. Également, dépendamment des seuils 
règlementaires appliqués, les résultats du test TCLP ont montré que certains métaux pourraient être 
mobilisés à partir des résidus alors que d’autres sont stables. 
Tout d’abord, pour la FL, les résidus CB50 ont lixivié des concentrations plus faibles en Ba, en Cr, 
en Fe et en Mn dans la couche supérieure alors que des concentrations plus élevées de Cu, Ni et 
Zn ont été trouvées dans cette couche par rapport à la couche inférieure. Aucune différence n’a été 
observée pour la lixiviation de l’Al entre les trois couches. Pour les résidus du RPB, aucune 
variation de l’Al et du Cu n'a été observée entre les trois couches non plus, tandis que les 
concentrations en Ba étaient deux fois plus élevées dans la couche supérieure par rapport à la 
couche inférieure. En outre, la concentration en Fe dans la couche intermédiaire était jusqu'à 2 et 5 
fois plus élevée par rapport aux couches inférieure et supérieure, respectivement. Inversement, les 
concentrations en Mn lixiviées dans la couche intermédiaire étaient plus faibles par rapport à celles 
des couches supérieure et inférieure. Pour les résidus C50, aucune différence de la lixiviation du 
Fe et de l'Al n'a été observée entre les différentes couches. Toutefois, des concentrations plus 
élevées en Ba, en Mn et en Zn et plus faibles en Ni ont été trouvées dans la couche supérieure par 
rapport aux couches inférieure et intermédiaire. 
Les concentrations en Al, en Fe et en Ba étaient inférieures aux limites réglementaires (CQES, 
TCLP, UTS et CCC) pour tous les résidus post-traitement de la FL (Figure 10.3). En revanche, la 
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concentration en Cu dans CB50 et C50 ont légèrement dépassées les limites des CQES. Pareil pour 
le Mn, sa concentration était supérieure aux limites des CQES. Par ailleurs, pour le Ni et le Zn, 
leurs concentrations ont dépassées les deux limites règlementaires des CQES et CCC pour tous les 
résidus. Également la concentration en Ba a dépassé les limites CQES pour tous les résidus. Par 
conséquent, une possibilité de mobilisation du Mn, du Ni, du Cu et du Zn pourrait se produire une 
fois que les résidus sont entreposés. Ainsi, les résidus de la FL sont considérés lixiviables et 
pourraient engendrer des effets néfastes au milieu naturel adjacent une fois excavés et non-
correctement déposés. Cependant, si les standards TCLP et UTS seulement sont été pris en 
considération, tous les résidus post-traitement pourraient être considérés dans ce cas comme non-
dangereux. En effet, bien que la concentration en Zn à partir des résidus CB50 étaient supérieures 
aux limites de l’UTS, ces résidus sont considérés aussi non dangereux étant donné que le Zn n’est 
pas un contaminant dangereux sous-jacent. Ainsi, basé sur les standards TCLP et UTS uniquement, 
les résidus post-traitement de la FL ne nécessitent pas un traitement préalable et pourraient être co-
déposés avec les déchets municipaux. 
 
Figure 10.3 Comparaison des concentrations en métaux (Al, Ba, Cu, Fe, Mn, Ni et Zn) dans les 
lixiviats TCLP issus des résidus de la FL avec les limites réglementaires  
Pour la FT, les lixiviats issus des résidus RPB1 (In & Out) avaient des concentrations en Fe, Al, 
Ni et Zn supérieures à l’entrée comparativement à la sortie de l’unité. Précisément, la concentration 
de Fe dans RPB1-In était 182 fois plus élevée que dans RPB1-Out. Également, une lixiviation plus 
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élevée en Mn a été observée à partir de RPB1-Out.  Pour les lixiviats issus des résidus CB (In et 
Out), il n’y avait pratiquement aucune variation de la lixiviation en Al, en Ca et en Fe entre l’entrée 
et la sortie de l’unité. Cependant, les concentrations en Ba et en Ni étaient plus élevées dans le CB-
In que dans le CB-Out. À l'inverse, les concentrations en Zn et en Mn étaient plus élevées dans le 
CB-Out que dans le CB-In. En outre, de faibles concentrations en Cu et en Cr ont été lixiviées par 
les résidus CB. Pour les résidus de l’unité RPB2, l’Al, le Ba, le Mn et le Zn étaient fortement 
lixiviés à partir des résidus de RPB2-In par rapport à RPB2-Out. Des concentrations plus élevées 
en Fe et en Ni ont été observées à partir des résidus RPB2-Out par rapport aux résidus RPB2-In. 
La comparaison des moyennes (In et Out) des concentrations en métaux de chaque unité de 
traitement de la FT en fonction des limites réglementaires sont présentées dans la Figure 10.4. Les 
concentrations en Al, en Mn, en Ni et en Zn dans les lixiviats RPB1, CB et RPB2 ont dépassés les 
limites fixées par les CQES et les CCC, indiquant ainsi une mobilisation potentielle de ces métaux 
lors de l’entreposage de ces résidus. Également, des concentrations élevées en Fe ont été trouvées 
dans les lixiviats issus des résidus RPB1 et RPB2 et qui ont largement excédées les limites 
réglementaires (CQES et CCC). En parallèle, les concentrations en Ba ont légèrement dépassées 
les limites CQES pour les résidus CB et RPB2. 
 
Figure 10.4 Comparaison des concentrations moyennes (In et Out) en métaux (Al, Ba, Cu, Fe, 
Mn, Ni et Zn) dans les lixiviats TCLP issus des résidus de la FT avec les limites réglementaires 
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Ainsi, tous les résidus de la FT sont considérés comme lixiviables. En revanche, comme pour le 
cas des résidus de la FL, si les standards TCLP et UTS seulement sont pris en considération, les 
résidus post-traitement sont considérés non-dangereux et pourraient être co-déposés avec les 
déchets municipaux. 
10.3.2 Essais de lixiviation à pH-dépendant  
Étant donné que le test TCLP tout seul n’est pas capable de correctement classer les résidus post-
traitement et suite à l’inconsistance obtenue dans la classification (non-dangereux et lixiviable), 
l’essai de lixiviation à pH-dépendant a été utilisé pour mieux comprendre la stabilité de ces résidus. 
L’objectif principal de ce test était d’évaluer le comportement des contaminants dans différentes 
conditions environnementales (acide, neutre et basique) en fonction du pH pour simuler les 
scénarios de co-déposition des résidus avec d’autres déchets ou sous l’eau. 
Pour les résidus de la FL, les résultats ont montré que les résidus de l'unité de polissage C50 
résistaient le plus aux attaques acides (C50> RPB> CB50). Cependant, les résidus de la FT ont 
montré un comportement un peu différent des solides de la FL où l’unité de polissage (RPB2) 
résistait le moins aux agressions acides. En général, la lixiviation des contaminants (ex. Al, Fe, Cu, 
Ni et Zn) augmentait lorsque le pH diminuait. De plus, de fortes concentrations de ces éléments 
ont également été lixiviées dans la zone de pH alcalin.  
Pour les résidus de la FL, une lixiviation importante en Al provenant des résidus CB50 et RPB a 
été observée à un pH < 5, surtout dans les résidus CB50. Cependant, la concentration en Al était 
faible sur toute la plage de pH pour les résidus C50. Par ailleurs, la concentration en Fe était faible 
(< 0,2 mg/L) pour tous les solides de la FL à un pH de 6,5-8. En dehors de cette plage, les 
concentrations étaient significativement élevées surtout dans les lixiviats des résidus CB50. Des 
concentrations élevées en Ni ont été trouvées à pH acide et fortement basique pour les résidus 
CB50 et RPB tandis que la lixiviation du Ni à partir des résidus C50 était faible sur toute la plage 
de pH. Cependant, les concentrations en Ni dans les deux résidus CB50 et RPB respectent les 
limites réglementaires pour un pH 7-12. La dissolution du Zn était maximale à un pH < 6, où les 
résidus CB50 présentaient les concentrations les plus élevées. De plus, des concentrations élevées 
en Cu ont été trouvées à pH acide (pH < 5) et fortement alcalin (pH > 12) pour les résidus CB50 et 
RPB. Cependant, quelles que soient les valeurs du pH, la concentration en Cu dans les lixiviats des 
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résidus C50 était faible. Par conséquent, pour tous les éléments, une faible mobilisation des métaux 
a été trouvée aux pH 7–9 pour tous les résidus post-traitement de la FL. 
Pour les résidus de la FT, des concentrations élevées en Al ont été observées à un pH < 5,5 et à un 
pH > 7,5, dépassant les limites réglementaires dans les lixiviats de tous les résidus. De plus, les 
concentrations en Fe dans le lixiviat à partir des résidus CB-In et CB-Out étaient plus élevées par 
rapport à celles des autres résidus. Au même temps, des concentrations importantes en Fe ont été 
trouvées à un pH < 6,5 et un pH > 8,5, dépassant les limites règlementaires à partir de tous les 
résidus. De plus, quel que soit le pH, l’As était faiblement lixivié (<0,1 mg/L) à partir des résidus 
RPB1 (In et Out). Simultanément, les concentrations en As provenant de CB (In et Out) et de RPB2 
(In et Out) étaient faibles (0,15 mg/L) pour un pH de 4,0-12,0. Cependant, en dehors de cette plage 
de pH, une lixiviation importante en As a été notée, en particulier à partir des résidus CB-Out. De 
plus, dépendamment des limites réglementaires, des concentrations significatives en Zn et en Ni 
ont été lixiviées à partir de tous les résidus de la FT. En se basant sur les limites de la D019 et du 
REMMMD, les concentrations en métaux, à l'exception du Fe, dans les lixiviats provenant des 
résidus des unités RPB1 et RPB2 étaient faibles pour un intervalle de pH 4,5–12,0. Toutefois, si 
l’on tient compte des limites du CQES, la lixiviation des métaux, à l'exception du Fe, à partir de 
ces résidus n’est stable qu’à un pH de 5,5–9,0. Par contre, si la concentration du Fe était prise en 
compte, la zone de stabilité devient plus étroite pour un pH 6,5–8,5. Comme pour le cas du test 
TCLP, le choix du niveau réglementaire est un paramètre très important à prendre en considération 
lors de l’évaluation du comportement environnemental des résidus. Par exemple, de fortes 
concentrations en Zn (> D019 et REMMMD) ont été lixiviées de tous les résidus à pH < 4 et 
pH > 9,5. Cependant, compte tenu des limites CQES, la plage de stabilité du Zn a considérablement 
diminué (pH 7,0–8,5). De même, la concentration en Ni était stable (< limites D019 et REMMMD) 
pour tous les résidus dans une plage de pH étendue (4,5–12,0), tandis que, compte tenu des limites 
CQES, la zone de stabilité est devenue plus étroite (pH de 6,5–8,0). En général, une faible 
mobilisation de tous les éléments à partir des résidus post-traitement de la FL a été constatée dans 
un intervalle de pH 7–8. 
Dans l'ensemble, pour tous les résidus post-traitement de la FL et de la FT, le contact avec l'eau de 
pluie (pH ~ 5,5) n'est pas recommandé. De plus, tous les résidus ne pouvaient pas être stockés ou 
éliminés avec les déchets acides (ex. sols acides et boues d’huile moteur etc.) ou alcalins (ex. boues 
rouges de la sidérurgie, déchets de l'incinération, déchets de désulfuration des gaz de combustion, 
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scories d’aciérie etc.). Par conséquent, afin de contrôler la mobilité potentielle des contaminants 
dans tous les résidus, il est recommandé d'entreposer ces résidus dans un milieu à un pH neutre à 
légèrement basique. En dehors de cette plage de pH, les contaminants présents dans tous les résidus 
pourraient potentiellement être mobilisés et dépasser les limites réglementaires. 
10.3.3 Comportement géochimique des résidus post-traitement 
Étant donné que les essais statiques ont une durée très courte (18 heures pour TCLP et maximum 
72 heures pour l’essai de lixiviation à pH-dépendant) et afin de mieux comprendre le comportement 
environnemental de ces résidus, des essais cinétiques ont été utilisés. Ces tests visent à accélérer et 
à prévoir le comportement géochimique des résidus et à mieux représenter les conditions de 
lixiviation sur le terrain. Également, ces essais qui sont réalisés sous plusieurs cycles M/S 
permettent d’évaluer le comportement géochimique des résidus post-traitement suite aux 
altérations avec l’eau et l’oxygène. Également, en plus des cycles M/S, les résidus de la FL ont 
subi des cycles G/D pour mieux comprendre l’effet des conditions semi-nordique (subarctique) sur 
le comportement de ces derniers. 
Pour les résidus de la FL, les résultats des essais cinétiques sous les cycles M/S et G/D avaient un 
pH neutre et légèrement alcalin (6,8–8,2) qui tendait à augmenter tout au long de l'essai. Les valeurs 
de la conductivité étaient élevées dans les lixiviats des résidus CB50 en accord avec les fortes 
concentrations en métaux (Fe, Mn, Zn, Cu et Ni) et en sulfates. Malgré sa teneur élevée, le Fe était 
sporadiquement lixivié à partir de résidus de C50 et PBR et dont les concentrations étaient 
inférieures aux limites réglementaires (D019 et CQES). Cependant, la lixiviation du Fe à partir des 
résidus CB50 était légèrement élevée (> CQES) mais n’excédait pas la limite D019. À l'exception 
des résidus C50, les concentrations en sulfates à partir des résidus CB50 et RPB étaient élevées et 
avaient tendance à diminuer progressivement au cours de l'essai. Néanmoins, de faibles 
concentrations en sulfates ont été lixiviées à partir des résidus C50. De plus, des concentrations 
élevées en Mn ont été trouvées dans les lixiviats des résidus CB50 et le RPB (> CQES) par rapport 
aux résidus C50. Des concentrations significatives en Ba ont été lixiviées à partir de tous les résidus 
(> CQES) et avaient tendance à diminuer tout au long de l'essai. De plus, il y avait une forte 
lixiviation du Cu (> CQES) à partir des résidus CB50 et RPB et sa concentration avait tendance à 
diminuer de manière continue jusqu'à épuisement. Cependant, presque aucune concentration en Cu 
n'a été détectée dans les lixiviats des résidus C50. Malgré les faibles teneurs en Ni (5 mg/kg) dans 
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tous les résidus post-traitement de la FL, leurs concentrations dans les lixiviats de CB50 et RPB 
étaient non négligeables et ont dépassées les limites réglementaires (> CQES) comparativement 
aux résidus C50. Finalement, les concentrations en Zn dépassaient les limites réglementaires 
(> D019 et CQES) pour les résidus CB50. 
Pour les cycles G/D, les résultats ont montré que ces derniers augmenteraient le potentiel de 
lixiviation des métaux à partir des résidus post-traitement de la FL (Figure 10.5). 
 
 
Figure 10.5 Évolution des concentrations (mg/L) en éléments chimiques (Fe, Ca, Zn et sulfates) 




D’une façon générale, l’augmentation de la lixiviation en éléments chimiques se produit dès les 
premiers cycles G/D à partir de tous les résidus post-traitement (Figure 10.5). Par ailleurs, la 
lixiviation du Fe et du Zn à partir des résidus CB50 était beaucoup plus élevée (> CQES) durant 
les cycles G/D. Par ailleurs, la lixiviation du Fe était multipliée par 1,6 (pour les résidus CB50), 
3,2 (pour les résidus C50) et 5,2 (pour les résidus RPB) pendant les cycles G/D par rapport aux 
cycles M/S. De même, la lixiviation du Zn était 2,4 fois (pour les résidus CB50), 4,9 fois (pour les 
résidus RPB) et 5 fois (pour les résidus C50) plus élevée pendant les cycles G/D par rapport aux 
cycles M/S (Figure 10.6). 
 
 
Figure 10.6 Concentrations cumulées (mg/kg) des principaux éléments chimiques (Fe, Ca, Zn et 
sulfates) dans les lixiviats de CB50, RPB et C50 sous les cycles M/S et G/D 
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À l'exception du Fe, un état pseudo-stationnaire a été observé pour le Ca, le Zn et les sulfates 
(Figure 10.6). Ces résultats suggèrent que lors de la fonte des neiges ou au début du printemps, des 
concentrations importantes en métaux (surtout en Fe) pourraient être libérées à partir des résidus 
post-traitement une fois entreposés. Ainsi, indépendamment du cycle de l’essai, les résidus post-
traitement sont classés comme lixiviables pour plusieurs métaux (ex. Fe, Ni, Zn, etc.) et sulfates.  
Pour les résidus de la FT, à l'exception des lixiviats en provenance des résidus RPB2 (In et Out), 
le pH était neutre et respectait les critères de décharge du Québec (6–9,5). En revanche, le pH dans 
les lixiviats des résidus RPB2-Out était fortement acide (valeur moyenne du pH = 2,5), indiquant 
ainsi un épuisement du potentiel de neutralisation dans ces résidus qui en accord avec la forte 
acidité (~ 2400 mg/L CaCO3) et la faible teneur en CI%. Les valeurs élevées de la conductivité 
dans les lixiviats des résidus RPB2-Out étaient en accord avec les fortes concentrations en métaux 
(ex. Fe, Zn, Ni, Mn) et sulfates provenant de ces résidus. En effet, des concentrations élevées en 
Fe (100 à 1000 mg/L) ont été trouvées dans les lixiviats des résidus RPB2-Out et qui étaient 
nettement supérieures aux CQES. Ces résultats pourraient s'expliquer par l'oxydation des minéraux 
sulfureux nouvellement formés et qui en accord avec la forte lixiviation des sulfates (1500–
6000 mg/L). Toutefois, les concentrations en Fe étaient faibles dans les lixiviats des autres résidus. 
En plus, l’Al était fortement lixivié à partir de tous les résidus (> CQES), en particulier des résidus 
RPB2-Out. Même observation pour le Ni où sa concentration dépassait les limites CQES pour tous 
les résidus. Par ailleurs, le Mn était fortement lixivié au début du test (<28 jours), par les résidus 
CB-In et RPB2-Out. Au même temps, les résidus PBR2-Out présentaient la plus forte lixiviation 
du Zn et les concentrations de ce dernier dans les lixiviats des résidus CB-In et RPB2 (In et Out) 
dépassaient les QCES, alors qu’elles dépassaient sporadiquement la même limite pour les autres 
résidus. Pour tous les résidus de la FT, les concentrations élevées en métaux lourds et en sulfates 
étaient aussi lixiviés au début de l’essai cinétique suite à la lixiviation des premiers volumes des 
eaux interstitielles indiquant probablement un Fe-DMA non ou partiellement traité qui était déjà 
présent. Ces résultats suggèrent que le premier contact des résidus avec l'eau de pluie pourrait être 
dangereux et engendrer un dépassement des limites réglementaires pour plusieurs métaux (ex. As, 
Co, Cr, Cu, Fe, Mn et Pb) surtout à partir des résidus RPB2-Out. 
Pour conclure, bien que les essais de lixiviation statique aient montré la possibilité de stockage 
dans un environnement à pH neutre, le comportement environnemental à long-terme a montré une 
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mobilisation potentielle de plusieurs métaux (ex. Fe, Ni, Cu, Zn), engendrant ainsi la formation 
d’un DMA ou d’un DMN à partir des résidus post-traitement. 
10.3.4 Comparaison entre le test TCLP et les essais cinétiques 
Les concentrations en métaux et en sulfates du test TCLP sont comparés aux concentrations 
maximales des mêmes éléments chimiques issus des essais cinétiques pour les résidus de la FL et 
la FT (Figure 10.7). Les comparaisons ont montré que, dépendamment de l’élément, les 
concentrations des métaux et des sulfates extraits pouvaient être plus élevées soient à partir des 
essais cinétiques, soient à partir du test TCLP. En effet, les concentrations en Ba, Mn, Ni et Zn à 
partir des résidus CB50 étaient plus élevées dans les lixiviats du test TCLP. Au même temps, les 
concentrations en Ba, Mn, Zn, Cu et Ni lixiviées à partir des résidus C50 étaient plus élevées dans 
le test TCLP. Des concentrations élevées en Ca ont été également trouvées dans les lixiviats C50, 
RPB1 (In et Out), CB (In et Out) et RPB2-In durant le test TCLP. Ceci est probablement due à la 
forte dissolution des carbonates pour neutraliser l’acidité de la solution de lixiviation (pH = 2,8). 
Par contre, les concentrations en Ca dans les lixiviats RPB2-Out étaient très proches pour les deux 
tests. Par ailleurs, une bonne corrélation a été trouvée pour les concentrations en Ba, Cu, Ca, Mn 
et Zn lixiviés à partir des résidus RPB et RPB2-In pour les deux tests. De plus, pour les résidus 
RPB2-Out, à l’exception du Ba et du Ca, les concentrations de tous les métaux étaient plus 
importantes lors des essais cinétiques. Ceci pourrait s’expliquer par les faibles valeurs de pH (2-3) 
dans les lixiviats des résidus RPB2-Out durant l’essai cinétique qui augmentaient la dissolution des 
minéraux et ainsi les concentrations en éléments. Par ailleurs, il était clair que l’essai TCLP 
n’estime pas correctement les concentrations en sulfates par rapport aux essais cinétiques. 
Généralement, les concentrations maximales obtenues lors des essais cinétiques correspondent aux 
premiers rinçages et ainsi, les résultats du test TCLP sont alors plus comparables aux résultats de 
rinçage des premières semaines lors des essais cinétiques. Également, le test TCLP est incapable 
d’estimer correctement la lixiviation des éléments si les résidus sont générateurs d’acide tel que le 







Figure 10.7 Comparaison des concentrations de l’essai de lixiviation TCLP avec les 
concentrations maximales (mg/L) de l’essai cinétique pour les résidus post-traitement 
Toutefois, lors de la comparaison des concentrations en éléments chimiques du test TCLP aux 
concentrations moyennes des valeurs stabilisées (réponses géochimiques pseudo-stables) des 
mêmes éléments durant les essais cinétiques, il était évident que la lixiviation de la majorité des 
métaux était beaucoup plus élevée lors du test TCLP pour les résidus RPB, CB50, C50, RPB1 (In 
et Out) et CB (In et Out) (Figure 10.8). En revanche, pour les résidus RPB2-Out, les métaux étaient 
beaucoup plus lixiviés durant les essais cinétiques. Encore une fois, les faibles valeurs de pH (2-3) 
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dans les lixiviats de ces résidus expliquent ces résultats. Les résultats des concentrations moyennes 
des valeurs stabilisées en éléments chimiques à partir des essais cinétiques correspondent aux 
résultats de lixiviation à long terme des métaux et des sulfates. Ces résultats montrent que les 
résultats du test TCLP sont assez différents et surestiment donc la lixiviation à long-terme de 
certains métaux (ex. Ba, Zn, Ni, Mn etc.) pour les résidus qui avaient un pH neutre ou faiblement 




Figure 10.8 Comparaison des concentrations de l’essai de lixiviation TCLP avec les 
concentrations moyennes stabilisées (mg/L) de l’essai cinétique pour les résidus post-traitement 
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Afin de tenir compte de la différence du rapport liquide/solide entre les essais cinétiques et le test 
TCLP, les concentrations normalisées cumulées (mg/kg) à partir des essais cinétiques ont été 




Figure 10.9 Comparaison des concentrations (mg/kg) de la digestion, des concentrations 
normalisées (mg/kg) du test TCLP et les concentrations cumulées normalisées (mg/kg) des essais 
cinétiques 
Cette comparaison montre que, dans la plupart des cas, les résultats du test TCLP sont supérieurs 
aux résultats des concentrations cumulées des essais cinétiques. Pour tous les résidus post-
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traitement, le Ba a été beaucoup plus lixivié durant le test TCLP. D’une façon générale, à part les 
résidus RPB2-Out, les concentrations en Ca, en Mn, en Ni et en Zn étaient beaucoup plus élevées 
durant le test TCLP dans les lixiviats de tous les résidus. Pour l’Al, sa lixiviation était très proche 
durant les deux tests pour les résidus de la FL. Cependant, des concentrations plus importantes en 
Al ont été trouvées durant le test TCLP pour les résidus RBP1 (In et Out) et CB (In et Out). Pour 
les résidus RPB2-Out, il était clair que la concentration du Fe était beaucoup plus élevée durant 
l’essai cinétique. Cela démontre bien que l'oxydation qui se produit pendant l’essai cinétique 
influence la lixiviation du Fe issu de l'oxydation des minéraux sulfureux. En effet, l'oxydation de 
ces minéraux ne se produit pas lors du test TCLP (batch), ce qui pourrait expliquer la différence 
obtenue de la lixiviation du Fe. Concernant l’Al, le Mn, le Ni et le Zn, leurs concentrations élevées 
dans les lixiviats pour les résidus RPB2-Out sont causées par le faible pH (2-3) des lixiviats. 
Tableau 10.1 Proportions des éléments (Al, Ba, Ca, Fe, Mn et Zn) lixiviés à partir des résidus 
post-traitement après le test TCLP et l’essai cinétique 
Résidus  Al Ba Ca Fe Mn Zn 
CB50 % TCLP 0,002 1,10 20,64 0,004 10,87 15,11 % E. cinétique* 0,002 0,12 12,35 0,026 1,38 0,45 
RPB % TCLP 0,007 6,27 8,01 0,020 11,20 4,36 % E. cinétique 0,007 1,60 4,01 0,012 0,73 0,92 
C50 % TCLP 0,04 14,04 11,54 0,055 19,20 6,18 % E. cinétique 0,05 4,30 0,47 0,100 1,55 0,71 
RPB1-In % TCLP 0,004 1,18 91,46 20,20 9,20 37,10 % E. cinétique 0,0004 0,02 8,89 0,064 0,29 0,92 
RPB1-Out % TCLP 0,009 1,51 22,38 0,12 20,43 35,16 % E. cinétique 0,002 0,18 2,12 0,003 0,22 1,72 
CB-In % TCLP 0,010 2,064 96,859 0,005 19,92 8,60 % E. cinétique 0,005 0,151 32,834 0,180 6,11 2,15 
CB-Out % TCLP 0,009 1,23 59,74 0,005 24,04 9,51 % E. cinétique 0,004 0,15 12,12 0,224 88,46 0,22 
RPB2-In % TCLP 0,010 3,15 61,90 0,91 36,28 19,00 % E. cinétique 0,11 0,32 19,64 0,05 8,63 17,32 
RPB2-Out % TCLP 0,002 0,56 43,63 3,28 9,60 3,42 % E. cinétique 1,88 0,09 14,20 14,99 21,52 81,59 
*Essai cinétique 
 
D’une façon générale, le Ca était l’élément le plus mobile à partir de tous les résidus lors du test 
TCLP (ex. > 90% pour les résidus RPB1-In et CB-In). Toutefois, à part le cas des résidus RPB2-
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Out, l’Al et le Fe étaient les éléments les moins mobiles (< 1%) à partir des autres résidus post-
traitement (Tableau 10.1). Les valeurs de pH neutres à faiblement basiques expliquent bien ces 
tendances. Par ailleurs, les résidus RPB2-Out ont lixivié plus d’éléments (ex. ~15% de Fe et ~82% 
de Zn) durant les essais cinétiques en comparaison avec les autres résidus. Ceci est en accord avec 
les faibles valeurs de pH dans les lixiviats du RPB2-Out durant les essais cinétiques (pH = 2,8) en 
comparaison avec le test TCLP (5,4 < pH < 6). 
10.4 Traitement par S/S des résidus post-traitement de la FT 
Contrairement à la mise en décharge, le traitement par S/S fait partie du principe du développement 
durable et de la gestion responsable des matériaux contaminés. Étant donné que les résidus post-
traitement de la FL étaient identifiés comme réactifs et ont généré un nouveau DMA et DMN (ex. 
Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Zn), leur gestion appropriée en matière de réglementation environnementale 
était obligatoire. Afin de minimiser la mobilité des contaminants (métaux et sulfates) provenant de 
ces résidus post-traitement, ces derniers ont subi un traitement par S/S pour mieux anticiper leur 
devenir (c.-à-d. stabilité pour l'élimination ou la réutilisation potentielle). Le traitement par S/S a 
été fait en utilisant trois types de liants hydrauliques : 100GU, 20GU/80scories ou 50GU/50cendres 
volantes. Afin de vérifier l’efficacité du traitement par S/S, des essais de lixiviation statique (TCLP, 
SPLP et CTEU-9) et semi-dynamique ont été réalisés sur les solides traités. 
Les résultats ont montré que les scories et les cendres volantes contenaient de la silice amorphe et 
pouvaient donc être utilisées comme matériau de remplacement du ciment GU. Également, quel 
que soit le type de liant utilisé, la caractérisation minéralogique a indiqué que les principaux 
produits d’hydratation sont les phases C–S–H, les phases C-A-S-H, les AFm et la CH. Les résultats 
de la résistance à la compression ont montré que les propriétés mécaniques des résidus traités 
diminuaient lorsque les liants mélangés (GU/scories et GU/cendres) étaient utilisés, mais la 
résistance augmentait aussi avec l'âge. À 56 jours, les échantillons à base de GU et de GU/scories 
satisfaisaient aux exigences en matière de résistance pour les scénarios d'élimination des déchets 
traités par S/S dans les sites de décharge au Québec (0,7 MPa), à l'exception des échantillons à base 
de GU/FAC. Cependant, tous les échantillons répondaient aux exigences de l’USEPA (0,35 MPa) 
pour la mise en décharge des déchets traités par S/S. Les résultats des tests de lixiviation statique 
ont indiqué que le Ba était fortement lixivié par tous les résidus traités et dépassait l'exigence fixée 
(1 mg/L) et que des concentrations plus élevées étaient trouvées dans les échantillons à base de 
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GU/cendres. Cependant, lorsque les limites de l’USEPA (10 mg/L pour le Ba) sont prises en 
compte, tous les échantillons traités par S/S sont considérés comme non dangereux et peuvent être 
éliminés dans des décharges. Les résultats de l’essai semi-dynamique ont montré que tous les 
éléments peuvent être immobilisés avec succès pour les résidus traités en utilisant le liant GU ou 
le liant GU/scories étant donné que leurs concentrations étaient inférieures aux limites 
réglementaires. Dans l'ensemble, les résultats ont montré que le liant GU présentait la meilleure 
performance pour le traitement par S/S en termes de développement de la résistance à la 
compression et d'immobilisation des métaux. Sur la base des exigences de l’USEPA, un traitement 
par S/S en utilisant GU, scories et cendres volantes pourrait être envisagé pour les résidus post-
traitement avant leur mise en décharge. 
10.4.1 Effet de l’ajout des agents pouzzolanes 
Dans l'ensemble, une importante différence a été observée dans le comportement mécanique 
(contrainte) entre les échantillons cimentés contenant des résidus de Lorraine et les cendres de bois 
avec du sable et les échantillons de référence constitués de 100% de sable (Figure 10.10). Par 
conséquent, l'ajout des résidus de la FT et de cendres de bois a probablement ralenti le durcissement 
du liant et entraîné une diminution du développement de la résistance. Ceci pourrait être expliqué 
par la présence de la matière organique qui pourrait affecter de manière significative les propriétés 
mécaniques des solides traités en altérant la résistance et en retardant l'hydratation du ciment. De 
plus, le type de liant avait également un effet important sur l'acquisition de la résistance à la 
compression. En effet, la cinétique de la réaction d'hydratation des scories et FAC est généralement 
plus lente que GU, en raison de la cinétique de réaction pouzzolanique, ce qui a entraîné un 
ralentissement de l'acquisition de résistances à court terme. Par ailleurs, au bout de 120éme jour, les 
valeurs de la résistance à la compression ont atteint près de 68-88% de la résistance final (au 365éme 
jour) pour les mélanges à base des résidus de Lorraine et des cendres de bois (M1 à M3; Figure 
10.10). Également, au bout de 365éme jour, les valeurs de la résistance mécanique dans les solides 
traités par le ciment GU et les liants combinés (GU/scories et GU/FAC) étaient très proches (Figure 
10.10). En effet, les propriétés des pouzzolanes qui confèrent le durcissement à moyen et long 




Figure 10.10 Moyennes des valeurs de la résistance à la compression à court, moyen et long 
termes 
10.4.2 Comparaison entre les tests de lixiviation statique (TCLP, SPLP et 
CTEU-9) et l’essai de lixiviation semi-dynamique (TLM) 
D’une façon générale, les valeurs de pH à la fin des essais SPLP, CTEU-9 et TLM étaient fortement 
basiques et très proches (~ 12). Toutefois, les valeurs de pH dans les lixiviats TCLP étaient 
largement inférieures à celles des autres tests dans les lixiviats M2, M3, RM2 et RM3 (Figure 
10.11). Par ailleurs, les valeurs de pH dans les lixiviats M1 et MR1 après le test TCLP étaient 
beaucoup plus élevées (~ 10.5).  En effet, la présence de la CH dans les solides M1 et MR1, qui 
tamponne le pH à des valeurs élevées, explique bien cette différence observée. Il est important de 
noter que la capacité de lixiviation est fortement liée au pH du milieu de lixiviation; plus le pH du 





Figure 10.11 Variation du pH dans les lixiviats aprés les tests TCLP, SPLP, CTEU-9 et TLM  
Les concentrations en éléments chimiques (Al, Ba, Ca, Fe, Ni, et Zn) présents dans les lixiviats des 
mélanges M1 à M3 et les mortiers de références MR1 à MR3 durant les tests de lixiviation statique 
et semi-dynamique sont présentées par la Figure 10.12. Concernant l’Al, sa concentration était très 
similaire dans les lixiviats des essais SPLP et CTEU-9 et, est proche de celle obtenue à partir de 
l’essai TLM surtout pour les mélanges à base du liant combiné (M2, M3, MR2 et MR3). 
Néanmoins, la concentration en Al durant l’essai TCLP était beaucoup inférieure par rapport à celle 
mesurée dans les lixiviats du TLM. Ceci pourrait être expliquer par la différence des valeurs de pH 
durant la lixiviation (Figure 10.11). Plus le pH est élevé, plus la solubilité des éléments augmente. 
Pour le Ca, le Ba et le Ni, ces derniers étaient beaucoup plus lixiviés durant les essais statiques 
TCLP, SPLP et CTEU-9. En effet, comme prévu, la lixiviation dépend du type d'échantillon (broyé 
ou en bloc entier). Pour tous les échantillons broyés (cas des essais TCLP, SPLP et CTEU-9), la 
lixiviation des éléments a été plus élevée par rapport à celle observée pour les échantillons de blocs 
entiers (cas du test TLM). Ceci est attribué à l’augmentation de la surface d’échange de l'échantillon 









Figure 10.12 Comparaison des concentrations en éléments chimiques (Al, Ba, Ca, Fe, Ni, et Zn) 
des tests de lixiviation statique avec les concentrations (mg/L) du test de lixiviation semi-
dynamique (après 64 jours) 
10.5 Leçons retenues à partir du système de traitement passif du Fe-
DMA installé sur le site Lorraine 
Après environ 9 ans de suivi du système de traitement passif installé sur le site Lorraine, plusieurs 
leçons ont été tirées en ce qui concerne le design de la filière, le démantèlement (y compris la 
gestion des résidus post-traitement) et le traitement par S/S. 
10.5.1 Design 
Étant donné que la FT a présenté des problèmes d’écoulement en surface liés à la diminution de la 
porosité et de la conductivité hydraulique des mélanges réactifs (ex. unité CB) par des phénomènes 
chimique (ex. colmatage) et mécanique (tassement), des critères supplémentaires de design des 
systèmes de traitement sont suggérés pour améliorer l’efficacité du traitement et la stabilité des 
résidus post-traitement notamment: 
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• Tenir compte du changement de la porosité des mélanges réactifs induit par la forte 
contamination (ex. en Fe et en SO42−) et le débit d’eau important à traiter. Ceci entraîne un 
changement du volume des pores (ex. précipitation des minéraux), diminue la porosité du 
mélange réactif et entraîne subséquemment un problème d’écoulement tels que les 
écoulements préférentiels et en surface 
• Ne pas se fier uniquement sur l’efficacité des mélanges réactifs à augmenter le pH et à 
précipiter les métaux et les sulfates lors du design. Il faut tenir compte aussi de la variation 
du temps de résidence hydraulique qui est largement influencé par la variation de la porosité 
du mélange réactif et le débit d’eau à traiter (qui est souvent difficile à contrôler) 
• Utiliser des mélanges réactifs à grande porosité et à forte alcalinité (ex. système de type 
SAD) pour améliorer l’écoulement à travers le système de traitement et réduire le 
phénomène de colmatage 
• Remplacer les copeaux de bois qui ont une granulométrie très variable (de l'ordre d'un cm 
à plusieurs cm) et qui peuvent nuire à la résistance mécanique une fois que les mélanges 
réactifs seront traités par S/S. Par exemple, les sciures de bois pourraient aussi être utilisées 
comme une bonne source de carbone organique pour les bactéries et, compte tenu de leur 
faible granulométrie, ces dernières pourraient largement améliorer le comportement 
mécanique des résidus traités 
• Augmenter la teneur en agent neutralisant (ex. calcite) dans le mélange réactif de l’unité de 
polissage (RPB2) afin d’assurer un potentiel de neutralisation résiduel suffisamment élevé 
pour maintenir la stabilité chimique de ces résidus face aux altérations. 
10.5.2 Échantillonnage et gestion des résidus post-traitement 
Afin de mieux conserver les échantillons, ces derniers devraient être stockés dans des conditions 
saturées (ex. eaux de Lorraine). Avant de procéder aux analyses, les résidus post-traitement 
devraient être séchés sous atmosphère inerte pour éviter le changement de spéciation des 
contaminants (surtout le S). Ensuite, des caractérisations physicochimique, minéralogique et 
environnementale devraient être réalisées. 
Au Québec, au Canada et dans le monde, il n’existe pas de réglementation traitant spécifiquement 
de la caractérisation environnementale des résidus de traitement passif. Ainsi, l’utilisation des 
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essais statiques « normés » et des essais cinétiques « complémentaires » est souvent obligatoire 
pour évaluer le comportement environnemental des résidus post-traitement ainsi que la stabilité 
chimique des contaminants. Pour mieux classer les résidus, une combinaison des critères 
réglementaires provinciale et internationale devrait être prise en considération. Basé sur les 
différents règlements au Québec régis par la loi sur la qualité de l’environnement, les résidus de 
traitement passifs pourraient être considérés comme : 
• Résidus miniers en vertu de la Directive D019 
• Sols contaminés en vertu de du guide d’intervention sur Protection des Sols et 
Réhabilitation des Terrains Contaminés (PSRTC) 
• Matières résiduelles non dangereuses en vertu du Règlement sur l’Enfouissement et 
l’Incinération de Matières Résiduelles (REIMR) 
• Matières résiduelles dangereuses en vertu du Règlement sur les Matières Dangereuses 
(RMD). 
Sur ce, « un système d’aide à la décision » pourrait être proposé pour gérer les résidus post-
traitement. Ce système est résumé par les Figures 10.13 à 10.17. La partie concernant le traitement 
par S/S est régie par les Lignes directrices sur la gestion des matières résiduelles et des sols 






























Figure 10.17 Système d’aide à la décision pour la classification des résidus post-traitement à des fins environnementales (partie 5) 
227 
10.5.3 Traitement par S/S 
Pour le cas des résidus post-traitement de Lorraine, deux principaux modes de traitement par S/S 
pourraient se présenter: « in situ » ou « ex situ sur site ». En effet, durant le mode de traitement 
« in situ », l’opération se ferait sans aucune excavation des matériaux contaminés. Les liants 
hydrauliques sont injectés dans les résidus en place en utilisant des tarières à injection, des têtes 
agitatrices, des mixeurs stabilisateurs, etc. Toutefois, dans le mode « ex situ sur site », les résidus 
de la FT seront excavés et traités sur site puis ils seront remis en place là où ils étaient générés. 
Pour le cas d’un traitement « ex situ sur site », une séquence de travaux de traitement par S/S sur 
la FT pourrait se présenter comme suit : 
• Dragage ou excavation des résidus post-traitement 
• Assèchement des résidus post-traitement et contrôle des eaux de pores 
• Traitement par S/S des résidus post-traitement 
• Construction d’un massif monolithique à partir des résidus traités 
• Recouvrement du monolithe. 
Généralement, l'équipement utilisé pour le mélange « ex situ sur site » se compose d’une usine 
mobile de malaxage qui permet un meilleur contrôle pour l’injection et l’uniformité du malaxage 
et donc une meilleure efficacité de traitement par S/S.  
Pour le cas d’un traitement « in situ », une séquence de travaux de traitement par S/S sur la FL 
pourrait se présenter comme suit : 
• Traitement par S/S des résidus post-traitement directement dans leur emplacement 
• Construction d’un massif monolithique à partir des résidus traités 
• Recouvrement du monolithe. 
Généralement, l'équipement utilisé pour le mélange « in situ » se compose de: 
• Une bétonnière pour préparer la suspension de liant hydraulique 
• Une vis sans fin et ses supports pour pomper le coulis de ciment, l’injecter dans les résidus 
et assurer un bon malaxage de l’ensemble des matériaux. 
228 
 
Afin d’améliorer la performance du traitement par S/S, il est recommandé de procéder à la 
bioremédiation avant le traitement. Cette technique est considérée comme un prétraitement pendant 
une durée bien déterminée en utilisant l’arrosage et l’aération d’une façon régulière puis 
entreposage sans couverture où les résidus post-traitement sont soumis aux aléas atmosphériques. 
Cette méthode repose sur le rôle de l'activité microbienne connue pour induire un changement dans 
la spéciation des métaux (changement d’état d’oxydo-réduction qui augmente à mesure que la 
saturation en eau diminue) et l’oxydation de la matière organique pendant l'altération. La 
bioremédiation consiste tout d’abord à excaver les résidus post-traitement (dragage) par une pelle 
mécanique et leur disposition sur une couche de géotextile étanche. L’apport d’eau météoritique, 
en présence d’air, permet l’oxydation tout en lixiviant les éléments les plus mobilisables, à savoir 
les produits d’oxydation. Les eaux contaminées devraient être collectées et traitées à part. Ainsi, il 
est clair que la bioremédiation pourrait être efficace avant de procéder au traitement par S/S; cette 
méthode engendre néanmoins des coûts supplémentaires. 
Pour des considérations environnementales (exigences de contrôle de l'érosion, soutien à la 
croissance végétative indigène et à la restauration paysagère « esthétique », prolongation de la 
durée de vie du monolithe, etc.), une fois que le massif monolithique est prêt, celui-ci devrait être 
recouvert par plusieurs couches: couche de faible perméabilité, couche drainante, couche de 
protection et couche superficielle. En effet, la bonne pratique requiert que le massif monolithique 
ne soit pas exposé aux intempéries (cycles M/S et G/D), même si tous les critères de rendement de 
la S/S sont respectés afin de prolonger la durée de vie du monolithe (Figure 10.18). Le rôle de 
chaque couche est comme suit (USEPA, 1989; 2000): 
• La couche superficielle: il s’agit d’un sol organique (ou topsoil) qui résiste à l’érosion et 
les fluctuations de température. Lors de la revégétalisation, cette couche superficielle sera 
fertilisée et ensemencée 
• La couche de protection: il s’agit de roches concassées. Cette couche est utilisée pour 
protéger les matériaux situés en-dessous contre les effets des cycles de M/S et G/D 
• La couche drainante: il s’agit d’une couche de sable ou de gravier. Cette couche est utilisée 
pour contrôler les écoulements dans les couches superficielle et de protection et pour 
favoriser les écoulements latéraux plutôt que verticaux 
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• La couche de faible perméabilité: il s’agit d’un sol fin (ex. argile ou silt) ou d’une 
géomembrane (ex. géocomposite). Cette couche favorise le drainage de l'eau dans la couche 
drainante et l’accumulation d'eau dans les couches superficielle et de protection. Elle assure 
également la rétention d’eau et empêche son infiltration au bloc monolithe. 
 
Figure 10.18 Exemple de couche de recouvrement 
Afin de mieux contrôler et surveiller l’efficacité du traitement par S/S, le suivi de la qualité de l’eau 
souterraine demeure obligatoire. Ce suivi est élaboré en fonction du milieu récepteur (ex. plan 
d’eau de surface, etc.) susceptible d’être affecté par la présence du monolithe (Figure 10.19). Une 
fréquence de suivi de deux campagnes par année serait suffisante (St-Laurent et al., 2011). 
L’objectif est de vérifier s’il y a un impact observé sur les eaux souterraines et de s’assurer de 
l’efficacité à long terme du traitement par S/S. Dans le cas d’absence d’impact, les compagnes 
d’échantillonnage pourraient être minimisées à une seule fois par année sans cessation complète. 
Un rapport annuel incluant les données collectées et leur interprétation doit être acheminé à la 
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Direction régionale du Ministère de l'Environnement et de la Lutte contre les changements 
climatiques (St-Laurent et al., 2011). 
 
Figure 10.19 Un modèle conceptuel simplifié de la FT traité par S/S 
Avant l’installation du monolithe sur le site Lorraine, il faut bien tenir compte des conditions sur 
le site notamment (Bates et Hills, 2015): 
• Hydrogéologie 
• Régime d'écoulement 
• Stratigraphie 
• Caractéristiques de l'aquifère 
• Caractéristiques des contaminants présents (type, concentration, toxicité et mobilité) 





CHAPITRE 11 CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS 
Les systèmes de traitement passif du DMA génèrent des résidus (précipités solides) riches en 
métaux et en sulfates dont la composition chimique, les propriétés physiques et la minéralogie sont 
variables en fonction de la qualité de l'eau à traiter et du mélange réactif utilisé. Comme la stabilité 
de ces solides est inconsistante et difficile à prédire, une approche de gestion au cas par cas est 
souvent nécessaire.  
L’objectif principal de la présente étude est d’évaluer le potentiel de lixiviation des contaminants 
présents dans les résidus post-traitement provenant du traitement passif du Fe-DMA au laboratoire 
et sur le terrain. La FL est composée d’une unité de prétraitement du Fe (CB50), d’une unité de 
traitement des sulfates (RPB) et d’une unité de polissage (C50). La FT, installée sur le site Lorraine, 
est composée d’une unité de traitement des sulfates et de production d’alcalinité (RPB1), d’une 
unité de traitement du Fe (CB) et d’une unité de polissage (RPB2). Pour ce faire, une caractérisation 
physicochimique et minéralogique, des tests de lixiviation statique (batch unique et batch parallèle) 
et des essais cinétiques ont été réalisés pour mieux anticiper le devenir des résidus post-traitement 
collectés. Les résidus en provenance de la FT ont subi aussi un traitement par S/S avec des liants 
hydrauliques à base de GU avec de matériaux pouzzolaniques (scories et cendres volantes type C) 
comme mode de gestion durable avant leur déposition. 
Les résultats obtenus pour donner suite aux travaux de recherche pendant ce projet de thèse ont 
permis de tirer principalement les conclusions suivantes: 
• Tous les résidus post-traitement de la FL avaient un potentiel de neutralisation résiduel 
important, tandis que seuls les résidus post-traitement CB de la FT avaient un potentiel de 
neutralisation élevé 
• Des concentrations significatives en métaux (ex. Al, Fe, Ni, Zn, etc.) ont été trouvées dans 
tous les résidus post-traitement, en particulier dans l'unité de prétraitement (CB50) pour la 
FL et dans les unités de traitement du Fe (CB) et de polissage (RPB2) pour la FT 
• Le Fe est retenu majoritairement sous forme d’oxy-hydroxydes tels que l’hématite, la 
goethite et la magnétite dans tous les résidus post-traitement 
• Les sulfates ont été retenus sous forme de gypse et de soufre natif 
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• Les sulfures métalliques (pyrite, pyrrhotite et troilite) ont été susceptibles d’être présents 
dans les résidus RPB1 et RPB2 
• Le test de lixiviation TCLP a montré que tous les résidus sont classés comme non-
dangereux mais ils sont lixiviables pour plusieurs métaux (ex. Fe, Ni, Mn, Zn, etc.) 
• Le test de lixiviation à pH-dépendant a suggéré que tous les résidus doivent être stockés 
dans un environnement de pH neutre à légèrement basique afin d'empêcher la mobilisation 
des métaux 
• Le Fe n'était pas une contamination problématique pour les résidus post-traitement de la FL 
ainsi que les résidus RPB1 et CB de la FT. Cependant, un drainage minier neutre avec des 
concentrations significatives en métaux (ex. Al, As, Cu, Ni, Mn et Zn) pourrait se produire 
à partir de ces résidus suite aux altérations avec cycle M/S 
• Les cycles G/D ont généralement augmenté la mobilité des contaminants (ex. Fe, Al, Ba, 
Mn, Zn, etc.) à partir des résidus post-traitement 
• Les résidus de la FL et les résidus RPB1 et CB de la FT ont généré un DMN (ex. Al, As, 
Cu, Ni, Mn et Zn) 
• Les résidus RPB2 de la FT ont généré un DMA avec des concentrations élevées en Fe et en 
sulfates. Ceci est dû à l’extinction du potentiel de neutralisation dans ces résidus 
• Les principaux produits d'hydratation dans tous les résidus traités étaient C-S-H, C-A-S-H, 
l'AFm et la CH 
• Les résidus traités en utilisant des pouzzolanes (scories et cendres volantes type C) 
présentaient des propriétés mécaniques plus faibles par rapport à celle des résidus traités 
par le ciment Portland tout seul 
• Tous les résidus traités ont satisfait les critères d’élimination dans les sites d’enfouissement 
selon les limites du standard USEPA 
• Les tests de lixiviation statique ont indiqué une mobilisation du Ba par tous les résidus 
traités tandis que, le test de lixiviation semi-dynamique a montré que la concentration en 
Ba était faible dans les lixiviats provenant des résidus traités à base de GU et GU/scories. 
En outre, les concentrations de tous les métaux dans les lixiviats des résidus stabilisés 
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étaient inférieures aux limites fixées par l'USEPA pour l’élimination dans les sites 
d’enfouissement 
• Le traitement par S/S avec un liant GU a donné les meilleures performances en termes de 
développement de la résistance à la compression (> 0.7 MPa après 28 jours) et 
d'immobilisation de métaux (< limites réglementaires). 
Pour la suite des travaux réalisés dans la présente étude, il est recommandé de : 
• Bien diviser l’unité de traitement lors de l’échantillonnage pour avoir des résidus beaucoup 
plus représentatifs de l’unité (moins d’hétérogénéité) 
• Ne pas se limiter aux tests de lixiviation statique pour classer les résidus mais plutôt 
effectuer des essais cinétiques pour évaluer le comportement environnemental des résidus 
post-traitement 
• Utiliser des limites réglementaires qui fixent les concentrations en contaminants déjà 
présents dans les résidus post-traitement qui pourraient être mobilisés 
• Utiliser des techniques d’analyses minéralogiques plus poussées tels que les techniques de 
spectroscopie par absorption des rayons X (Extended X -ray absorption fine structure ou 
EXAFS et X-ray Absorption Near Edge Structure ou XANES) pour mieux comprendre les 
mécanismes de rétention des sulfures dans les systèmes de traitement passif 
• Évaluer l’effet des cycles G/D sur les paramètres physiques (porosité, distribution 
granulométrique, etc.), chimiques et microbiologiques des matériaux 
• Évaluer la récupération potentielle des minéraux d’intérêt (ex. oxy-hydroxydes de Fe: 
goethite, hématite, magnétite) qui ont une valeur commerciale, ce qui pourrait diminuer les 
coûts associés à la gestion des résidus 
• Évaluer la récupération potentielle des métaux d’intérêt (ex. Ni) qui sont présents dans les 
résidus post-traitement par un procédé hydrométallurgique; ceci permettrait d’intégrer ces 
résidus dans l’économie circulaire 
• Optimiser la recette du traitement par S/S afin d’obtenir des résidus avec de bonne 
performance mécanique pour pouvoir utiliser les solides traités par S/S dans des scénarios 
de valorisation (ex. remplir des excavations, remplir une dépression naturelle, etc.) 
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• Évaluer le potentiel écotoxicologique des lixiviats issus des résidus traités par S/S 
• Utiliser d’autres sous-produits qui pourraient augmenter la résistance mécanique des 
résidus traités par S/S pour pouvoir les réutiliser dans des scénarios de valorisation. Ceci 
pourrait donner une autre vie à ces résidus dans le cadre du développement durable 
• Ajouter la modélisation de transport réactif (ex. simulation numérique par le code MIN3P) 
dans l’évaluation plus juste de la prédiction de l'efficacité du traitement par S/S à long terme 
afin d'anticiper la longévité de ce procédé de traitement 
• Évaluer l’impact des altérations physiques causées par des cycles de M/S et G/D sur des 
propriétés physico-chimiques de monolithes et la lixiviation des contaminants à partir des 
résidus traités par S/S 
• Suivre le comportement réel des solides traités par S/S à l’échelle de terrain 
• Faire une étude technicoéconomique pour le traitement par S/S 
• Faire une analyse du cycle de vie des résidus de la filière de de Lorraine.
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La formulation des mélanges utilisés dans la fabrication des moules a été faite en plusieurs étapes. 
L’eau du mélange utilisé est l’eau de robinet. Les paramètres mesurés lors de la préparation du 
mélange sont le Slump final, la quantité totale d’eau ajoutée, la quantité de solides et de liants 
ajoutés en supplément éventuel de la recette initialement prévue (si ajout d’eau trop élevé par 
exemple) et la teneur en eau de la pâte moulée (pour vérification des calculs). Concernant la 
consistance du mélange, le slump test ASTM C-143 a été déterminé en utilisant le cône d’Abrams. 
Ce dernier est un moule tronconique (Figure A.1) qui a les dimensions suivantes (Australian 
Standard, 1998) : 
• Hauteur : 300 mm 
• Diamètre inférieur : 200 mm 
• Diamètre supérieur : 100 mm 
 
 
Figure A.1. Principe de la mesure du slump (tiré de Belem et Benzaazoua, 2008) 
Le principe de la mesure est le suivant : 
• Le cône est placé sur une surface plane (sol) et est rempli en trois couches égales et 
pilonnées 25 fois après chaque couche 
• Le cône est rasé une fois rempli pour aplatir la surface 
• Le cône est ensuite retiré verticalement 
L’affaissement du mélange est alors mesuré avec une règle. Il représente la distance entre le 
sommet du cône et le haut du remblai affaissé (Figure A.1). 
252 
 
Avant de commencer à faire les mélanges, les teneurs en eau, les densités relatives des solides et 
des liants ont été déterminées. Le mélange est ensuite ajusté (par l’ajout de l’eau et/ou de solides) 
afin d’atteindre un slump visé de 7 pouces (178 mm). Les équations utilisées pour calculer les 
masses nécessaires sont les suivantes : 
La masse sèche du solide de Lorraine 𝑀𝑀𝑡𝑡 dans le mélange composite (MC) est calculée comme 
suit: 
𝑀𝑀𝑡𝑡 = 𝑀𝑀𝑇𝑇(1 − 𝐴𝐴𝑚𝑚) � 𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀1 + 𝐵𝐵𝑤𝑤� 
𝑀𝑀𝑡𝑡: masse sèche du solide de Lorraine dans le MC (g) 
𝐴𝐴𝑚𝑚: fraction massique du mélange cendres de bois et sable par rapport aux solides de Lorraine sec 
+ mélange cendres de bois et sable 
𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀: fraction massique solide du mélange composite (%) 
𝐵𝐵𝑤𝑤: teneur en liant (massique) par masse sèche de solides de Lorraine + mélange cendres de bois 
et sable 
𝑀𝑀𝑇𝑇: masse totale du MC (g) 
La masse sèche du mélange de cendre de bois et sable dans le MC est calculée comme suit: 
𝑀𝑀𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠 = 𝑀𝑀𝑇𝑇𝐴𝐴𝑚𝑚 � 𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀1 + 𝐵𝐵𝑤𝑤� 
𝑀𝑀𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠: masse sèche du mélange cendre de bois et sable (g) 
La masse sèche de liant 𝑀𝑀𝑙𝑙 dans le MC est calculée comme suit: 
𝑀𝑀𝑙𝑙 = 𝑀𝑀𝑇𝑇𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀 � 𝐵𝐵𝑤𝑤1 + 𝐵𝐵𝑤𝑤� 
𝑀𝑀𝑙𝑙: masse sèche de liant dans MC (g) 
La masse totale d’eau nécessaire 𝑀𝑀𝑒𝑒 pour le MC est calculée comme suit: 
𝑀𝑀𝑒𝑒 = 𝑀𝑀𝑇𝑇(1 − 𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀) 
𝑀𝑀𝑒𝑒: masse totale d’eau nécessaire pour le mélange (g) 
La masse d'eau à ajouter 𝑀𝑀𝑒𝑒_𝑎𝑎𝑎𝑎 au MC est calculée comme suit: 
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𝑀𝑀𝑒𝑒_𝑎𝑎𝑎𝑎 = 𝑀𝑀𝑇𝑇�1 − 𝐶𝐶𝑤𝑤𝑀𝑀𝑀𝑀� − �𝑀𝑀𝑇𝑇(1 − 𝐴𝐴𝑚𝑚) � 𝐶𝐶𝑤𝑤𝑀𝑀𝑀𝑀1 + 𝐵𝐵𝑤𝑤�� � 1𝐶𝐶𝑤𝑤𝑤𝑤 − 1� 
𝑀𝑀𝑒𝑒_𝑎𝑎𝑎𝑎: masse d'eau à ajouter (g) 
𝐶𝐶𝑤𝑤𝑤𝑤: fraction massique du solide de Lorraine  





=  � 1
𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀 − 1� � 1𝐵𝐵𝑤𝑤 + 1� 
La 𝑀𝑀𝑇𝑇 est liée au volume total de la pâte 𝑉𝑉𝑡𝑡𝑡𝑡 (ou du mélange MC) comme suit: 
𝑀𝑀𝑇𝑇 = 𝜌𝜌ℎ_𝑀𝑀𝑀𝑀 ∗ 𝑉𝑉𝑡𝑡𝑡𝑡 
𝜌𝜌ℎ_𝑀𝑀𝑀𝑀: masse volumique du MC humide (g/cm3) 
𝑉𝑉𝑡𝑡𝑡𝑡 : volume total de la pâte (cm3) 
𝑉𝑉𝑡𝑡𝑡𝑡 = 𝑛𝑛 ∗ 𝑉𝑉𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑙𝑙𝑒𝑒 ∗ 𝐹𝐹𝐹𝐹 
n : nombre de moule 
𝐹𝐹𝐹𝐹 : facteur de sécurité 
𝑉𝑉𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑙𝑙𝑒𝑒 : volume d’un moule (cm3) 
𝑉𝑉𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑙𝑙𝑒𝑒 = 𝜋𝜋 ∗ 𝑑𝑑24 ∗ 𝐻𝐻 
d : diamètre du moule (cm3)  
H : hauteur du moule (cm3) 
𝜌𝜌ℎ_𝑀𝑀𝑀𝑀 = �𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀𝜌𝜌𝑠𝑠_𝑀𝑀𝑀𝑀 + 1 − 𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀𝜌𝜌𝑒𝑒 �−1 
𝜌𝜌𝑒𝑒 : masse volumique de l’eau (g/cm3) 
𝜌𝜌𝑠𝑠_𝑀𝑀𝑀𝑀: masse volumique du MC sec (g/cm3) 
𝜌𝜌𝑠𝑠_𝑀𝑀𝑀𝑀 = (1 + 𝐵𝐵𝑤𝑤)� 𝐴𝐴𝑚𝑚𝜌𝜌𝑠𝑠_𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠 + 1 − 𝐴𝐴𝑚𝑚𝜌𝜌𝑠𝑠_𝑤𝑤𝑚𝑚𝐿𝐿𝐿𝐿𝑎𝑎𝐿𝐿𝐿𝐿𝑒𝑒 + 𝐵𝐵𝑤𝑤𝜌𝜌𝑠𝑠_𝑙𝑙𝐿𝐿𝑎𝑎𝐿𝐿𝑡𝑡�−1 
254 
 
𝜌𝜌𝑠𝑠_𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠: masse volumique du mélange cendre de bois et sable (g/cm3) 
𝜌𝜌𝑠𝑠_𝑤𝑤𝑚𝑚𝐿𝐿𝐿𝐿𝑎𝑎𝐿𝐿𝐿𝐿𝑒𝑒: masse volumique du solide de Lorraine (g/cm3) 
𝜌𝜌𝑠𝑠−𝑙𝑙𝐿𝐿𝑎𝑎𝐿𝐿𝑡𝑡: masse volumique du liant total (g/cm3) 
Le rapport massique du liant (ou teneur) 𝐵𝐵𝑤𝑤 et Am sont donnés comme suit : 
𝐵𝐵𝑤𝑤 = 𝑀𝑀𝑙𝑙𝑀𝑀𝑡𝑡 + 𝑀𝑀𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠 
𝐴𝐴𝑚𝑚 = 𝑀𝑀𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠𝑀𝑀𝑡𝑡 + 𝑀𝑀𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠 = 𝐵𝐵𝑤𝑤 �𝑀𝑀𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠𝑀𝑀𝑙𝑙 � = 1 − 𝐵𝐵𝑤𝑤 �𝑀𝑀𝑡𝑡𝑀𝑀𝑙𝑙� 
𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀 est calculée comme suit: 
𝐶𝐶𝑤𝑤_𝑀𝑀𝑀𝑀 = 𝑀𝑀𝑡𝑡 + 𝑀𝑀𝑙𝑙 + 𝑀𝑀𝑐𝑐𝑐𝑐𝑠𝑠𝑀𝑀𝑇𝑇 = 𝑀𝑀𝑡𝑡𝑀𝑀𝑇𝑇 �1 + 𝐵𝐵𝑤𝑤1 − 𝐴𝐴𝑚𝑚�−1 = �1 + 𝑀𝑀𝑒𝑒𝑀𝑀𝑡𝑡 �1 − 𝐴𝐴𝑚𝑚1 + 𝐵𝐵𝑤𝑤��−1 
Pour un liant composite, 𝜌𝜌𝑠𝑠−𝑤𝑤𝐿𝐿𝑎𝑎𝐿𝐿𝑡𝑡 est calculée comme suit: 
𝜌𝜌𝑠𝑠−𝑤𝑤𝐿𝐿𝑎𝑎𝐿𝐿𝑡𝑡 = �� 𝑥𝑥𝐿𝐿𝑙𝑙𝜌𝜌𝑠𝑠−𝑐𝑐𝐿𝐿𝑚𝑚𝑖𝑖  𝑁𝑁𝑙𝑙𝐿𝐿=1 �
−1  
𝑥𝑥𝐿𝐿
𝑙𝑙: fraction massique du liant i 
𝜌𝜌𝑠𝑠−𝑐𝑐𝐿𝐿𝑚𝑚𝑖𝑖: masse volumique du liant i (g/cm
3) 
𝐶𝐶𝑙𝑙 : nombre total de liant 
𝑖𝑖: liant i 
Dans cette étude, le calcul de masse des différents solides lors du traitement par S/S a été réalisé 




Figure A.2. Exemple de feuille Excel utilisée pour calculer les masses 
Les étapes de la préparation des mélanges sont les suivantes : 
• Étape 1. Verser dans un contenant une certaine quantité d’eau du robinet (la masse d’eau 
est notée) ; 
• Étape 2. Ajouter le liant ou le mélange de liant sec ; 
• Étape 3. Mélanger l’eau et le liant au moyen d’une cuillère jusqu’à l’obtention d’une boue 
homogène sous forme de coulis (rajouter de l’eau si nécessaire en notant la masse d’eau) ; 
M1 M2 M3 MR1 MR2 MR3
11520 11523 11524 11525 11526 11527
3 3 3 3 3 3
6 6 6 6 6 6
20 20 20 21 19 23
80.0% 80.0% 80.0% 80.0% 80.0% 80.0%
20.00% 20.00% 20.00% 20.00% 20.00% 20.00%
25% 25% 25% 25% 25% 25%
100% 100% 100% 100% 100% 100%
GU (CEM I) 3.12 100.00% 20.00% 50.00% 100.00% 20.00% 50.00%
Slag (Laitier) 2.94 0.00% 80.00% 0.00% 0.00% 80.00% 0.00%
Fly-ash type C 2.68 0.00% 0.00% 50.00% 0.00% 0.00% 50.00%
Lorraine 2.31 40.00% 40.00% 40.00% 0.00% 0.00% 0.00%
Sable 2.65 25.00% 25.00% 25.00% 100.00% 100.00% 100.00%
Cendre 1.75 35.00% 35.00% 35.00% 0.00% 0.00% 0.00%
3.12 2.98 2.90 3.12 2.98 2.90
2.20 2.20 2.20 2.65 2.65 2.65
695 695 695 695 695 695
17375 17375 17375 18244 16506 19981
8487 8487 8487 0 0 0
5305 5305 5273 22280 20082 24257
7426.5 7426.5 7426.5 0.0 0.0 0.0
21218.7 21138.6 21093.4 22279.6 20081.7 24257.4
4243.7 4227.7 4218.7 4455.9 4016.3 4851.5
6365.6 6341.6 6328.0 6683.9 6024.5 7277.2
4305.7 4305.7 4305.7 0.0 0.0 0.0
11520 11523 11524 11525 11526 11527
8487.5 8487.5 8487.5 0.0 0.0 0.0
5305 5305 5273 22280 20082 24257
11732.3 11732.3 11732.3 0.0 0.0 0.0
25524 25524 25493 22280 20082 24257
2059.9 2035.8 2022.3 6683.9 6024.5 7277.2
GU (CEM I) 4243.7 845.5 2109.3 4455.9 803.3 2425.7
Slag (Laitier) 0.0 3382.2 0.0 0.0 3213.1 0.0
Fly-ash type C 0.0 0.0 2109.3 0.0 0.0 2425.7
Lorraine 8487.5 8455.4 8437.4 0.0 0.0 0.0
Sable 5304.7 5284.6 5273.3 22279.6 20081.7 24257.4
Cendre 7426.5 7398.5 7382.7 0.0 0.0 0.0
facteur de sécurité (%)
degré de saturation (%)
Volume moule (cm³)
Volume total pâte (cm³)
Masse sèche Cendre (g)
masse totale liant (g)
masse totale eau (g)
Masse eau résidu (g)
#Batch
Masse Humide Total (g)
eau à ajouter (g)
Masse sèche Lorraine (g)




% solide pâte visé
taux de liant (%)
# Batch














GS (masse volumique) liant
Masse Humide Sable (g)
Masse Humide Cendres (g)




• Étape 4. Introduire le résidu solide (Lorraine) et la cendre de bois dans la bétonnière 
électrique. Bien mélanger l’ensemble de solides pendant 3 minutes (pour les mélanges M1 
à M3) ; 
• Étape 5. Ajouter le sable dans la bétonnière et mélanger encore 2 minutes ; 
• Étape 6. Ajouter le coulis de liant, préalablement préparé, dans la bétonnière et mélanger 
pendant 5 minutes ;  
• Étape 7. Au besoin, ajouter progressivement de faibles quantités d’eau afin de favoriser le 
brassage du solide et du coulis (la quantité d’eau ajoutée est notée) ; 
• Étape 8. Lorsque la consistance souhaitée est obtenue, arrêter la bétonnière et racler les 
parois internes avec une cuillère afin d’éviter les dépôts. Mélanger encore pendant 1 à 2 
minutes ; 
• Étape 9. Contrôler la consistance du mélange au moyen du cône d’Abrams en mesurant 
l’affaissement d’un échantillon (Figure A.3) ; 
• Étape 10. Si l’affaissement du mélange est en dehors de l’intervalle visé, ajouter de l’eau 
(en cas d’affaissement trop faible) ou du mélange solide (en cas d’affaissement trop élevé) 
et reprendre à partir de l’étape 8. 
 
Figure A.3. Mesure de l’affaissement de la pâte préparée au moyen du cône d’Abrams 
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Une fois la consistance atteinte (un slump de 178 mm), le remplissage des moules a été réalisé. Au 
total, 96 moules de 3 pouces × 6 pouces ont été remplis en trois couches. Chaque couche ajoutée 
est pilonnée 25 fois avec la tige métallique (15 fois en périphérie du moule et 10 fois au centre). 
Lors du pilonnage d’une couche, la tige métallique doit pénétrer d’environ 1 cm dans la couche 
inférieure afin d’assurer l’homogénéisation entre les deux couches et d’éviter qu’il y ait séparation 
des deux couches (Figure A.4). Après le remplissage, les moules sont placés dans la chambre 
humide (Hr > 90%) pour leur cure (28 jours, 56 jours, 120 jours et 365 jours).  
 
Figure A.4. Quelques étapes de préparation des moules 
 
Références 
Australian Standard AS 1012.3.1, 1998. Methods of testing concrete: Method 3.1: Determination 
of properties related to the consistancy of concrete-Slump test. 
Belem, T., Benzaazoua, M., 2008. Design and application of underground mine paste backfill 




ANNEXE B  TRAITEMENT PAR 
STABILISATION/SOLIDIFICATION DES RÉSIDUS POST-
TRAITEMENT: TEST DE LIXIVIATION SUR LES MONOLITHES 
 
 


















Mots clés : lixiviation, semi-dynamique, monolithes, diffusion 
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Le test de diffusion sur des blocs monolithiques était réalisé pour évaluer la lixiviation des 
contaminants durant la durée de vie dans un bloc des solides traités par S/S. Ce test est basé sur le 
transfert de masse du bloc étudié vers la solution de lixiviation (eau déionisée) dans laquelle les 
solides stabilisés sont imprégnés. Il permet également de donner des renseignements sur la 
cinétique de relargage des contaminants avant d’arriver aux conditions de stabilité du bloc 
monolithique (Environmental Agency, 2004). La réalisation de ce test était faite selon la méthode 
1315 de l’USEPA (2017) et qui est analogue aux méthodes monolithiques de transfert de masse de 
NEN 7345, 1995 développées sous la réglementation Néerlandaise et au document CEN/TS 15863, 
2009 élaboré pour le Comité Européen de Normalisation. Le principe du test consiste à lixivier des 
blocs de monolithes par un volume bien défini d’eau déionisée dans un réacteur fermé. Un 
renouvellement total périodique des lixiviats au bout de 6 heures, 1 jour, 2,25 jours, 4 jours, 9 jours, 
16 jours, 36 jours et 64 jours depuis le début du test a été réalisé. À chaque renouvellement de 
solution, il faut réduire au maximum le temps passé par les blocs en dehors de la solution pour 
éviter tout type d’altération avec le CO2 de l’air. 
Une taille minimale d'échantillon de 5 cm dans le sens du transfert de masse a été utilisée et le 
rapport surface/liquide a été maintenu à 9 ± 1 mL/cm2. Les échantillons monolithiques ont été 
maintenus dans l’eau à ce qu'au moins 98% de la surface totale de l'échantillon soit exposée à l’eau 
(2 cm entre la surface exposée et le fond de la bouteille). Les blocs sont placés au bas du récipient 
(Nalgene #2116-1000, Fisher Scientific) de lixiviation, à une distance minimale de 5 cm entre 
l'interface solide/liquide et le haut du récipient. La distance entre les faces non lixiviables et la paroi 
du récipient de lixiviation a été minimisée à < 0,5 cm, de sorte que la majorité du volume d’eau se 
trouve au-dessus de l'échantillon (Figure B.1) : 
 
Figure B.1. Schéma du montage du test de lixiviation en monolithe 
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Au total, 12 échantillons de blocs cylindriques ont été testés (M1 à M3, MR1 à MR3, réalisés en 
duplicata) pendant 64 jours. 
 
Figure B.2. Test de lixiviation en monolithe 
Après chaque lixiviation, la masse d’eau récupérée est notée ainsi que la masse du solide. Le pH, 
l’Eh, la conductivité, l’acidité et l’alcalinité ont été aussi mesurés après chaque lixiviation. Ces 
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mesures ont été effectuées dans les 15 minutes qui suivent le changement d’eau afin d’éviter la 
neutralisation de la solution par exposition au dioxyde de carbone, en présence des matériaux 
alcalins. Les lixiviats récupérés à chaque période (au nombre de 8 pour chaque bloc, 96 au total) 
ont été analysés pour leur teneur en métaux par ICP-AES et en sulfates par chromatographie 
ionique. Préalablement à l’analyse, les lixiviats destinés pour l’analyse des métaux ont été filtrés 
(0.45 µm) et acidifiés avec 2 % de HNO3 concentré. 
À la fin de chaque période de lixiviation, la masse libérée est calculée pour chaque intervalle de 
lixiviation de la manière suivante: 
𝑀𝑀𝑡𝑡𝐿𝐿 = 𝐶𝐶𝐿𝐿 ∗ 𝑉𝑉𝐿𝐿𝐴𝐴  
𝑀𝑀𝑡𝑡𝐿𝐿 : masse libérée pendant l'intervalle de lixiviation en cours, i (mg/m2) 
𝐶𝐶𝐿𝐿 : concentration du contaminant dans l'eau pour l'intervalle i (mg/L) 
𝑉𝑉𝐿𝐿 : volume d’eau dans l'intervalle i (L) 
La surface géométrique externe de l'échantillon exposée à l’eau 𝐴𝐴 (m2) 
𝐴𝐴 = 𝜋𝜋 𝑑𝑑22 + 𝜋𝜋𝑑𝑑𝐻𝐻 
𝑑𝑑 : diamètre du bloc de monolithe (m) 
𝐻𝐻 : hauteur du bloc de monolithe (m) 
Références 
CEN/TS 15863, 2009. Characterization of waste – Leaching behaviour tests – Dynamic monolithic 
leaching test with periodic leachant renewal, Comité Européen de Normalisation, Brussels, 
Belgium, 2009. 
Environment Agency, 2004. NEN 7375: Leaching characteristics of moulded or monolithic 







USEPA, 2017. Method 1315: Mass Transfer Rates of Constituents in Monolithic or Compacted 
Granular Materials Using a Semi-Dynamic Tank Leaching Procedure. 
https://www.epa.gov/sites/production/files/2017-10/documents/method_1315_-_final_8-
3-17.pdf (dernier accès 27.07.19). 
263 
 
ANNEXE C  MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE AVEC LA REVUE DE LITTÉRATURE 
Tableau C.1 Caractéristiques et stabilité des boues de traitement actif et passif du DMA 
Origine de la boue et ses 
caractéristiques 















(calcite et oxamite) et 
des sulfures métalliques 
tels que le makinawite, 
le greigite, la pyrrhotite, 
la pyrite, la 
chalcopyrite. Ces 
solides renferment dans 
leurs réseaux du Fe, du 
Cd, du Ni et du Zn 
Laboratoire PES Faible mobilité potentielle pour Mn 
Faible mobilité du Fe 
Ni et Zn ont été divisés entre les 
fractions réductible, oxydable et 
résiduelle 
Cd a été retenu (72-97%) dans la 
fraction oxydable 
Généralement les métaux sont 
immobiles lors du traitement dans le 
RPB 
La mobilité des métaux pourrait 
augmenter à partir de mélanges 
réactifs usés si elles sont stockées 
de façon inappropriée. 
Possibilité de récupération des 
métaux par lixiviation acide de 







Excès de métaux par rapport aux 
sulfures volatils (MSE /SAV> 1) 
Une forte mobilité des métaux en 









Boues riches en 
hydroxydes de Fe et en 
gypse. 
Surface spécifique 
élevée (entre 46 et 159 
m2/g), carbone 
organique total (12-
32%), pH de pâte élevé 
(jusqu'à 12,2) 
Laboratoire PES Fe est principalement retrouvé dans la 
fraction réductible (51,1% à 73,4%) 
Teneurs en Mn et Ni dans la fraction 
soluble non négligeables: Mn (entre 
2,9 et 33,3%) et Ni (8,3 à 71,8%). 
Le mode de dépôt n’est pas 
mentionné, précaution à prendre 
afin d’éviter la remobilisation du 









Tableau C.1 Caractéristiques et stabilité des boues de traitement actif et passif du DMA (suite) 
Origine de la boue et ses 
caractéristiques 
Étude de la stabilité chimique de la boue Mode de dépôt et recommandation Étude 
 









Fe était principalement 
retenu par la formation 
d'(oxy)hydroxydes, puis 
par la précipitation des 
sulfures 
Laboratoire PES Cr, Al et Pb étaient 
généralement présents sous la 
forme la plus stable (fraction 
résiduelle). 
Des teneurs non négligeables en 
Cd, Mn et Ni ont été mesurées 
dans les fractions soluble et 
échangeable. 
Une quantité importante de Fe 
est présente dans la fraction 
réductible ou liée aux 
(oxy)hydroxyde de Fe et de Mn 
Fe est généralement stable sous les 
conditions oxydantes  
Stockage avec précaution dans une 
eau non acide (pH proche de 7) et sous 
conditions oxydantes pour éviter la 
remobilisation des métaux (Cd, Fe, 






Faible lixiviation des métaux 
Lixiviation élevée des sulfates  




Lixiviation importante de Fe et 
des sulfates ainsi que le Mn 
avec dépassement des limites 
réglementaires de la D019 
Stockage batch est non approprié pour 
ce type de boues 
Stockage 
à flux en 
continu 
Faible lixiviation de l’Al, du 
Cd, du Cr, du Fe, du Ni, du Pb 
et du Zn et une forte lixiviation 
du Mn 
Stockage dans des cours d’eau naturel 
est efficace mais certaines 
précautions devraient être prises en 
considération puisque les faibles 
concentrations trouvées pourraient 




Tableau C.1 Caractéristiques et stabilité des boues de traitement actif et passif du DMA (suite) 
Origine de la boue et ses 
caractéristiques 
Étude de la stabilité chimique de la boue Mode de dépôt et recommandation Étude 
 










Boues riches en Zn et 
composées d’éléments 
majeurs (Mg, Ca et Mn) 
qui se sont précipités sous 
forme d’hydrozincite et 
de loseyite avec des 





PES Métaux principalement libérés de la 
fraction réductible (ou 
d’(oxy)hydroxydes de Fe et Mn) avec 
des teneurs élevées en Zn (77%) et en 
Mn (86%) à l'exception de Fe, S et As 
Risque majeur de libération des 
contaminants si la boue MgO-SAD 
riche en Zn est soumise à un 
environnement réducteur. Le meilleur 
est un bassin ou pond de surface ou 
bien dans des sites de décharge ou 
d’enfouissement (possiblement 
couvert). Boue MgO-SAD est non 
dangereuse si les concentrations des 
deux éléments Zn et Cd ne sont pas 
prises en compte 
Contact de la boue CaCO3-DAS avec 
l'eau ou d'autres solutions de 
lixiviation doit être évité 
TCLP et EN 12457-2 seulement 
semblent être inappropriés pour 
caractériser et classer les résidus type 
MgO-SAD et CaCO3-SAD  
Meilleur mode de dépôt serait dans 
les ponds de surface ou bien dans des 
sites d’enfouissement (possiblement 





TCLP Redissolution du Zn et du Cd qui ont 















de DMA  
 
Boues riches en Fe : 
Riches en Fe et S. Elles 
contiennent de la 
schwertmannite et de la 
goethite  
Boues riches en Al sont 
généralement composées 
d’Al, de S, de Ca et de Cu 
sous forme 













PES Boues riches en Fe :  
Libération importante d’Al (35%), de 
Zn (83%), de Cu (60%), de Mn (71%) 
et de Co (74%) de la fraction soluble  
Boues riches en Al : Al (24%), S 
(40%), Ca (87%), Cu (61%), Mg 
(60%), Zn (56%) et Mn (53%) sont 
les principaux polluants lessivés de la 
fraction soluble 
TCLP Boues riches en Fe : faibles 
concentrations en contaminants 
lixiviés 
Boues riches en Al : Redissolution 
de l’Al, du Zn et du Cd qui dépassent 




Tableau C.1 Caractéristiques et stabilité des boues de traitement actif et passif du DMA (suite) 
Origine de la boue et ses caractéristiques Étude de la stabilité chimique de la boue Mode de dépôt et 
recommandation 
Étude 
 Origine Caractéristiques Échelle Test Stabilité 
Traitement 
BHD de DMA 
synthétique 
 (Oxy)hydroxyde de Fe 
amorphe et gypse 
cristallin et présence d’Al  
Laboratoire SALT 
 
Lorsque le PN est consommé, les 
éléments commencent à être lixiviés  
Boues BHD doivent être 
maintenues au moins à un pH 








: une étape de 
dosage alcalin 





Boues sont riches en 
métaux 
Métaux (Zn, Mn, Fe, Al, 
Cu) et S provenant du 
DMA, en plus de Ca et de 
Mg dominent la 
composition de boues 







TCLP Concentrations en Cd, en Zn et en Al 
plus élevées que les limites 
Boues considérées inertes selon le 





Grande stabilité des métaux 
potentiellement toxiques dans les 
conditions chimiques mais la 
concentration en SO42- (87 215 
mg/kg) a dépassé les limites 
européennes (50 000 mg/kg).  
Présence de sulfates dans les limites 
réglementaires du Conseil 
Européen entraîne une divergence 
complète dans la classification 
finale du résidu. Les boues ne 
devraient pas être acceptées même 
dans les décharges pour déchets 
dangereux 
PES Pourcentages élevés en Na, en K, en 
S, en Mg et en Ca dans la fraction 
soluble  
Libération importante de Zn, de Mn, 
de Fe, de Cu et de S de la fraction 
réductible 
Plus de 50% du Pb, du Cr et de l’As 
sont libérés dans la fraction oxydable 
En se basant sur la concentration 
élevée en Cd dans la fraction 
soluble (18%), la boue est classée 
comme dangereuse. Ce risque est 
d’autant plus marqué si les métaux 
libérés dans les autres fractions 
réductible et oxydable (surtout pour 
l’As) sont prises  
PES : Procédure d'extraction séquentielle ; SVA-MSE : sulfures volatils en milieu acide et métaux simultanément extractibles ; TCLP : procédure de lixiviation pour 
déterminer les caractéristiques de la toxicité ; EN 12457-2 : étude de la stabilité par l’essai de lixiviation de la norme européenne EN 12457-2 ; SALT : Test de 






Tableau C.2 Techniques de densification des boues de traitement 
Méthode Opération/principe Avantages Inconvénients Références 
Épaississement 
par gravité 
Augmentation de la teneur en solides par 
gravité. 
Consommation d'énergie minimale; 
les produits chimiques de 
conditionnement ne sont 
généralement pas nécessaires; faibles 
coûts d'exploitation; pourcentage 
solide (%PS)= 4-10%. 
Grand espace requis; teneurs 







Repose sur le principe de la séparation 
solide-liquide par coagulation et 
floculation des solides. Le drainage de 
l’eau libre (sortant de la boue) se fait à 
travers une ceinture mobile. 
Capacité de contrôle de la 
performance du processus; obtention 
d’une teneur élevée en solide; coût 
d'investissement relativement faible; 
consommation d'énergie faible; 
%PS=8-12%. 
Nécessite un entretien en 
continu; dépendant de 










Similaire à un épaississeur de ceinture par 
gravité, permet la séparation solide-
liquide par coagulation et floculation. Le 
support poreux pour drainer l’eau : un 
tambour avec des fils en coin, des 
perforations, un tissu en acier inoxydable, 
un tissu en polyester, etc.  
Moins d'espace requis; faible 
consommation d'énergie; permet 
d’atteindre un pourcentage élevé en 
solide; %PS=8-14%. 
L’épaississement dépend du 
conditionnement de la boue (un 
polymère); attention modérée de 









par flottation à 
l’air 
L’air est introduit dans les boues à une 
pression supérieure à la pression 
atmosphérique. Les bulles s'attachent aux 
solides en suspension et elles remontent à 
la surface tout en entraînant les particules 
solides qui sont recueillies par un 
mécanisme d'écumage.  
Fonctionne sans ajout ou avec de 
faibles doses de produits chimiques; 
Nécessite moins d'espace qu'un 
épaississeur par gravité; %PS=4-6%. 
Possède une très faible capacité 
de stockage par rapport à un 
épaississeur par gravité; coûts 
d'exploitation supérieurs à ceux 
d’un épaississeur par gravité; 
consommation d'énergie 
relativement élevée. 







Tableau C.2 Techniques de densification des boues de traitement (suite) 
Méthode Opération/principe Avantages Inconvénients Références 
Déshydratation 
centrifuge 
Semblable à son application dans 
l'épaississement, la force centrifuge est 
appliquée aux boues pour accélérer la 
séparation des solides et du liquide (plus 
grande que celle utilisée en 
épaississement). 
Fournit une meilleure concentration 
en matières solides par rapport à 
celle obtenue par un épaississeur par 
gravité; moins d'espace requis; 
%PS=30%. 
Nécessite une réparation 
périodique ce qui entraîne un 




et al. (2017) 
Filtre presse à 
bandes 
C’est une machine de déshydratation des 
boues à alimentation continue avec deux 
courroies mobiles poreuses dotée d'une 
zone de drainage par gravité et de zones 
de pression appliquées mécaniquement. 
Caractéristiques d'investissement, 
d'exploitation et de consommation 
d'énergie relativement faibles; plus 
facile d'arrêter le système; plus facile 
à faire la maintenance; %PS=14-
25%. 
Caractéristiques des boues 
d'alimentation très sensibles au 
type de polymère et au dosage; 
requiert une grande quantité 
d'eau de lavage. 
Chen et al. 
(2006) 
Filtre presse à 
pression 
C’est un procédé de déshydratation 
discontinu dans lequel la déshydratation 
est obtenue en forçant l'eau des boues 
sous haute pression.  
Il produit un gâteau plus sec que 
celui produit par toute autre méthode 
de déshydratation; faible teneur en 
solides en suspension dans le filtrat; 
%PS=35-50%. 
Opération en batch; coûts 
d'investissement et de main-
d'œuvre élevés; nécessite un 
conditionnement chimique 
inorganique qui produit des 
solides supplémentaires. 
Rakotonimaro 
et al. (2017) 
Lits de séchage 
et lagunes de 
séchage 
Permet la clarification, la déshydratation 
et la sédimentation des boues dans des 
cellules ouvertes à l’air ambiant; 
déshydratation par évaporation. 
Faible coût et faible consommation 
d'énergie; une consommation de 
produits chimiques faible ou nulle; 
%PS=7-8%. 
Nécessite un grand espace; la 
prise en compte des effets 
climatiques; l’élimination des 









Tableau C.2 Techniques de densification des boues de traitement (suite) 
Méthode Opération/principe Avantages Inconvénients Références 
Filtration sous 
vide 
L’opération se fait dans un tambour 
rotatif en appliquant un vide sur la boue 
afin que la phase liquide se déplace à 
travers un support poreux. 
 
Pourcentage solide important; 
%PS=10-20%. 
Consommation d’une grande 
quantité d'énergie; utilisation 
en baisse à cause des 
améliorations d’autres 




et al. (2017) 
Déshydratation 
gel-dégel 
Ségrégation et séparation des cristaux de 
glace dans la structure de la boue par 
conséquent, la boue est comprimée par 
le front de glace. Quand la neige fond, le 
contenu solide des boues reste à l'état 
comprimé. 
Favorise le drainage de l'eau dans les 
boues; solides dissous et en 
suspension sont rejetés par le front 
de glace; %PS=20-60% 
Nécessite des coûts élevés; 
consommation d’une grande 
quantité d’énergie pour la 
congélation; sensible à la 
composition de la boue; 
nécessite beaucoup d’éspace. 















Tableau C.3 Valorisation des boues de traitement actif des effluents miniers 
Site minier Type de 
traitement 
Caractéristique 
de la boue 
Application de la boue Références 












Traitement du P des 
eaux contaminées 
Utilisation directe de l’ocre 
pour l’absorption des P sur les 
oxydes de Fe ou d’Al; 
précipitation des phosphates 
de Ca. 
La granulométrie 
de l’ocre influence 
la capacité 
d’enlèvement. 
Heal et al. 
(2004) 





DMA par la 
chaux éteinte, 




sous forme de 
goethite. 
Traitement du Zn et du 
P des eaux contaminées 
(eaux minières). 
Utilisation des dérivés d’ocres 
comme des agents de 
coagulation. L’ocre est 
préparé dans une solution 
d’acide (HCl et H2SO4). 
Nécessite une 
correction du pH 














Traitement du Zn dans 
les eaux usées. 
Précipitation du Zn sous 
forme ZnSO4 (pH 3-7) et 
ZnCO3 ou Zn5(CO3)2(OH)6 
(pH 7–9,6); efficacité élevée 
de traitement (86%) à pH=7. 
Enlèvement limité 
à pH acide 
inférieur à 4. 




Corée de Sud 
Traitement d’un 
DMA par voie 
électrochimique; 
génération de 173 
tonnes de boues 
chaque année. 






teneur en Fe est 
environ 1,42%. 
Traitement de l’As 
(sous forme d’arsénite 
AsO33- et arséniate 
AsO43−). 
Adsorption complète des 
arsénite et arséniate par les 
précipités de Fe; le taux 
d'adsorption de l'arséniate 
étant plus rapide. 
Problème de 
stockage des 
boues riches en Fe 
et en As. 
Ko et al. 
(2013) 
Immobilisation de l’As 
dans les sols. 
Immobilisation de l'As à la 
surface sol/boue; diminution 
de la disponibilité de l’As 
dans les eaux de pores. 
Dépend de type de 
sol. 







Tableau C.3 Valorisation des boues de traitement actif des effluents miniers (suite) 
Site minier Type de 
traitement 
Caractéristique 
de la boue 
Application de la boue Références 






DMA par voie 
électrochimique. 
Fe2O3 (81,8%) 
et CaO (9,25%); 
pH de la pâte 
7,9. 
Stabilisation de sols 
contaminés par As, Pb 
et Cu. 
Enlèvement > 93% pour As 
et > 99% pour Cu et Pb en 
utilisant 10% de la boue et 
10% de déchets d’huîtres 
(calcinés) avec le sol. 






- Riche en ocre 
(majoritairement 
sous forme de 
goethite). 
 Élimination de la 
couleur des eaux et 
traitement du Cd, B, 
Mn, Zn et Ni. 
Mélange de l’ocre avec du 
ciment Portland pour former 
des pellets d’ocre; 
traitement par adsorption.  
Remobilisation du Cd 
et Zn lors de 
l’augmentation du 
temps de contact. 









éléments de terres rares 
Utilisation du polyuréthane 
imprégné de boues; 
enlèvement de 99 % U et 
Th. 
Génère des boues 
toxiques qui nécessitent 
un traitement par S/S. 














et chaux; teneur 
en eau élevée 
(100 - 300%). 
Utilisation comme 
barrière à l’oxygène 
dans une couvertures à 
effet de barrière 
capillaire pour prévenir 
la formation du DMA. 
Boue mélangée avec des 
stériles miniers et/ou avec 
des résidus miniers; 
réduction de la libération 
des contaminants (Cu, Cd, 
Zn et S); mélange 
boues/résidus avait une 
bonne barrière à l’O2; 
réduire les coûts de 
restauration. 
Pas de limitation de 
transport d'oxygène 
pour le mélange boues/ 
stériles; sensibilité aux 
propriétés 




 Un mélange composé de 
25% de boues et 75% de silt 
était efficace comme 
barrière à l’O2. 
Nécessité d’utilisation 
d’une couche de sable 
pour éviter la 






Tableau C.3 Valorisation des boues de traitement actif des effluents miniers (suite) 
Site minier Type de 
traitement 
Caractéristique 
de la boue 
Application de la boue Références 






DMA par la 
chaux. 
 6,2% de Ni, 
16,8% de Fe, 
20,3% de Mg et 
0,2% de Ca. 
Récupération du Ni. Adsorption sur la silice 
activée après lixiviation par 
H2SO4. 
Récupération de la 
silice non 
sélective en 
présence du Cu; 
séparation 












Récupération de l’ocre 
et transformation en 
pigment. 
Calcination à 1250°C avec 
addition du ZnO et Cr2O. 
Nécessite 
l’addition d’autres 
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Figure D1 Results of X-ray diffraction analysis of the collected solids PBR 
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Figure E2 Wide survey XPS spectra of a) WA50, b) PBR and c) C50 residues 
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Figure E1 High-resolution XPS spectra of a) Fe, b) C, c) S and d) Al for PBR residues 
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Table E1 Generic criterion A for soils (Beaulieu, 2019) 













* These criteria vary according to the geological province. 
For this study, the substantive criteria for the “Superior 
Province” were used. 
 
Table E2 Metals concentrations according to the SWQC for different water hardness 
 SWQC * 
Water hardness 
(mg/L CaCO3) 
400 1 50 10 2 
Al 0.087 0.087 0.087 
As 0.021 0.021 0.021 
Ba 1.911 0.6 0.038 
B 0.2 0.2 0.2 
Cd 0.0087 0.001 0.0002 
Co 0.1 0.1 0.1 
Cr 0.016 0.016 0.016 
 Cu 0.03 0.007 0.003 
Fe 1.3 1.3 1.3 
Li 0.44 0.44 0.44 
Mn 6.52 1.05 0.26 
Ni 0.169 0.029 0.007 
Zn 0.388 0.067 0.017 
* The surface water quality criteria 
1 Maximal surface water hardness according to the Quality criteria for surface water in Quebec 




Table E3 Requirements at the point of discharge (D019) of the final effluent (MDDEP, 
2012) 








Suspended matter 15 
 
Table E4 Annex II (T1-AII) of the D019 (MDDEP, 2012) 















Table E5 Chemical content of residues WA50, PBR and C50 (g/kg) 

































WA50 0-10 𝜇𝜇 25.7 <DL 0.6 44.5 <DL 0.06 0.5 44.9 1.1 <DL 1.05 0.9 24.4 0.1 
𝜎𝜎 3.6 - 0.06 6.2 - 0.001 0.04 7.2 0.14 - 0.5 0.1 1.8 0.01 
CV (%) 14.2 - 10.7 14.0 - 2.0 8.4 16.0 12.8 - 46.2 11.5 7.4 10.0 
30-40 𝜇𝜇 20.9 <DL 0.5 54.4 <DL 0.05 0.03 37.5 1.2 <DL 0.43 1.2 27.9 0.4 
𝜎𝜎 1.3 - 0.02 6.2 - 0.003 0.002 2.3 0.06 - 0.17 0.2 3.0 0.06 
CV (%) 6.3 - 3.6 11.5 - 7.0 5.5 6.2 4.8 - 38.5 17.5 10.9 15.0 
50-60 𝜇𝜇 23.2 <DL 0.6 70.9 <DL 0.06 0.06 36.0 1.4 <DL 0.45 0.9 22.6 0.3 
𝜎𝜎 3.1 - 0.05 18.4 - 0.0006 0.007 1.2 0.1 - 0.09 0.01 0.8 0.02 
CV (%) 13.4 - 8.9 26.0 - 1.1 13.1 3.4 8.0 - 21.1 1.9 3.6 6.6 
PBR 
 
0-10 𝜇𝜇 4.8 <DL 0.07 128.6 <DL 0.005 <DL 18.2 0.16 <DL 0.08 1.4 21.0 1.7 
𝜎𝜎 0.07 - 0.002 13.6 - 0.0004 - 1.7 0.03 - 0.02 0.04 2.2 0.2 
CV (%) 1.5 - 2.6 10.5 - 7.8 - 9.1 17.3 - 29.3 3.3 10.4 11.7 
30-40 𝜇𝜇 5.0 <DL 0.08 114.2 <DL 0.008 <DL 17.7 0.15 <DL 0.07 0.8 22.0 0.9 
𝜎𝜎 1.0 - 0.01 18.0 - 0.003 - 1.0 0.01 - 0.02 0.05 2.0 0.1 
CV (%) 20.0 - 14.4 15.8 - 36.0 - 6.0 6.8 - 25.1 7.2 9.0 11.1 
50-60 𝜇𝜇 4.2 <DL 0.07 127.0 <DL 0.006 <DL 14.9 0.13 <DL 0.065 0.7 23.7 0.9 
𝜎𝜎 1.2 - 0.02 5.4 - 0.001 - 1.0 0.026 - 0.004 0.2 3.4 0.1 
CV (%) 28.9 - 30.1 4.3 - 19.6 - 6.9 19.4 - 6.5 36.8 14.3 11.1 
C50 0-10 𝜇𝜇 0.7 <DL 0.04 358.2 <DL <DL <DL 2.8 0.041 <DL <DL 0.06 14.8 10.8 
𝜎𝜎 0.12 - 0.001 4.7 - - - 0.7 0.003 - - 0.01 0.9 1.1 
CV (%) 17.7 - 4.2 1.3 - - - 26.2 7.7 - - 21.8 6.4 10.1 
30-40 𝜇𝜇 0.6 <DL 0.026 352.6 <DL <DL <DL 2.2 0.042 <DL <DL 0.07 14.7 10.8 
𝜎𝜎 0.03 - 0.002 2.9 - - - 0.4 0.002 - - 0.005 0.8 0.9 
CV (%) 5.0 - 9.0 0.9 - - - 19.5 0.6 - - 0.7 5.5 8.3 
50-60 𝜇𝜇 0.7 <DL 0.028 360.8 <DL <DL <DL 2.5 0.044 <DL <DL 0.05 14.3 10.9 
𝜎𝜎 0.15 - 0.0001 15.3 - - - 0.6 0.002 - - 0.005 1.4 1.6 
CV (%) 22 - 0.4 4.3 - - - 26.0 0.6 - - 9.4 10.1 14.7 
𝜇𝜇: average 
𝜎𝜎: standard deviation 
Cv (%): coefficient of  variation= 𝜎𝜎
μ
×100 
DL: detection limit 
N: number of replicates 
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Table E6 Concentrations of metals in the leachates after TCLP tests (mg/L) 
Elements (mg/L, excepting for pH) 
Residues Layer 
(cm) 






















WA50 0-10 𝜇𝜇 6.9 0.026 <DL 0.181 711.0 <DL 0.004 0.024 0.093 6.780 1.515 19.4 
𝜎𝜎 0.1 0.008 - 0.006 50.0 - 0.001 0.011 0.047 0.185 0.065 3.4 
CV (%) 1.4 29.4 - 3.0 7.0 - 25.0 45.8 50.2 2.7 4.2 17.2 
30-40 𝜇𝜇 7.4 0.025 <DL 0.389 729.5 <DL 0.005 0.006 0.045 5.480 0.068 0.260 
𝜎𝜎 0.2 0.013 - 0.026 44.5 - 0.001 0.001 0.002 0.045 0.005 0.052 
CV (%) 2.7 52.0 - 6.5 6.1 - 20.0 16.6 3.4 0.8 7.3 20.0 
50-60 𝜇𝜇 7.6 0.021 <DL 0.346 845.5 <DL 0.013 0.008 0.112 8.860 0.057 0.730 
𝜎𝜎 0.1 0.006 - 0.027 51.5 - 0.007 0.001 0.044 0.545 0.005 0.130 
CV (%) 1.3 28.6 - 7.8 6.1 - 53.48 12.5 39.3 6.1 8.8 17.8 
PBR 
 
0-10 𝜇𝜇 7.5 0.019 <DL 0.111 567.0 <DL <DL 0.006 0.059 1.570 0.029 0.096 
𝜎𝜎 0.1 0.004 - 0.011 79.0 - - 0.001 0.007 0.060 0.007 0.053 
CV (%) 1.3 21.0 - 9.9 13.9 - - 16.6 11.9 3.8 24.1 55.2 
30-40 𝜇𝜇 7.8 0.026 <DL 0.275 591.0 <DL <DL 0.008 0.335 0.914 0.021 0.122 
𝜎𝜎 0.1 0.004 - 0.031 71.0 - - 0.004 0.144 0.031 0.006 0.063 
CV (%) 1.2 15.3 - 11.3 12.0 - - 50.0 42.9 3.4 28.5 51.6 
50-60 𝜇𝜇 7.5 0.021 <DL 0.290 689.5 <DL <DL 0.009 0.136 1.230 0.035 0.149 
𝜎𝜎 0.1 0.006 - 0.030 48.5 - - 0.001 0.087 0.040 0.005 0.061 
CV (%) 1.3 28.5 - 10.3 7.0 - - 11.1 63.9 3.2 14.3 40.9 
C50 0-10 𝜇𝜇 6.9 0.018 <DL 0.178 2105.0 <DL <DL 0.011 0.084 0.383 0.022 0.244 
𝜎𝜎 0.1 0.007 - 0.009 25.0 - - 0.007 0.007 0.014 0.004 0.047 
CV (%) 1.4 38.9 - 5.0 1.2 - - 63.63 8.3 3.6 18.2 19.2 
30-40 𝜇𝜇 6.9 0.019 <DL 0.229 2100.0 <DL <DL 0.005 0.084 0.325 0.006 0.132 
𝜎𝜎 0.1 0.009 - 0.042 45.0 - - 0.001 0.004 0.009 0.002 0.103 
CV (%) 1.4 47.3 - 18.3 2.1 - - 20.0 4.7 2.7 33.3 78.0 
50-60 𝜇𝜇 6.9 0.018 <DL 0.241 2085.0 <DL <DL 0.008 0.089 0.494 0.005 0.147 
𝜎𝜎 0.1 0.008 - 0.009 5.0 - - 0.001 0.001 0.04 0.002 0.082 
CV (%) 1.4 44.4 - 3.7 0.2 - - 12.5 1.1 8.8 27.2 55.7 
SWQC (at 50 mg/L CaCO3 of 
water hardness) 
- 0.087 0.021 0.6 - 0.001 0.016 0.007 1.3 1.05 0.029 0.067 
𝜇𝜇: average  
𝜎𝜎: standard deviation 
Cv (%): coefficient of variation= 𝜎𝜎
μ
×100 
DL: detection limit 
N: number of replicates 
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Table E7 Evolution of physicochemical parameters from leachates of WA50 in weathering cells rinsed with LS2 
Day pH Eh Conductivity Acidity Alkalinity Al Ba Ca Cu Fe Mn Ni Sulfates Zn 
unit - mV mS/cm mg/L CaCO3 mg/L 
1 7.59 353 2.68 7.8 138.1 0.013 0.05 737 0.009 0.069 3.81 0.136 1817 0.495 
3 7.72 535 3.28 6.8 95 0.017 0.041 653 0.005 0.081 4.17 0.169 1659 0.783 
7 7.48 408 2.71 6 70 0.052 0.122 775 0.021 0.167 4.46 0.123 1422 0.473 
10 7.55 483 2.83 5.7 52.8 0.028 0.056 707 0.011 0.118 4.54 0.112 1580 0.492 
14 7.23 445 2.99 18 55 0.021 0.059 738 0.014 0.143 5.07 0.098 1798 0.725 
17 7.38 417 2.87 8.4 60 0.01 0.053 704 0.011 0.014 4.9 0.086 1797 0.756 
21 7.12 427 2.67 15.6 46 0.033 0.049 626 0.013 0.037 4.39 0.082 1580 0.859 
24 7.5 457 2.85 12 40 0.032 0.049 645 0.015 0.038 4.3 0.079 1501 0.917 
28 7.37 424 2.66 10.8 45 0.012 0.045 637 0.01 0.03 3.54 0.072 1422 1.02 
31 7.36 371 2.63 7.8 55 0.017 0.041 614 0.008 0.025 2.96 0.074 1264 0.985 
35 7.59 421 2.75 3.8 46 0.023 0.042 625 0.016 0.057 2.13 0.069 1580 1.08 
38 7.68 453 2.7 9.2 41 0.025 0.042 641 0.014 0.035 1.88 0.072 1264 0.988 
42 7.53 423 2.88 14.8 62.5 0.023 0.04 630 0.018 0.036 1.18 0.069 1659 0.987 
45 7.53 424 2.63 4.6 40.5 0.012 0.036 605 0.015 0.126 0.868 0.068 1541 0.846 
49 7.5 480 2.69 7.1 38.5 0.024 0.041 630 0.017 0.039 0.597 0.061 1817 0.811 
52 7.55 419 2.55 6.9 37.5 0.021 0.076 613 0.018 0.033 0.398 0.062 1343 0.782 
56 7.56 427 2.55 7.2 45 0.021 0.035 605 0.015 0.028 0.075 0.055 1185 0.637 
59 7.69 417 2.47 8.86 46.1 0.03 0.033 603 0.014 0.043 0.031 0.051 1400 0.624 
63 7.53 402 2.28 7 24.4 0.02 0.033 588 0.015 0.03 0.02 0.047 1400 0.621 
66 7.64 434 2.28 6.6 33 0.028 0.03 562 0.013 0.028 0.017 0.045 1600 0.515 
70 7.63 440 2.39 5.8 40 0.023 0.032 560 0.003 0.03 0.015 0.043 1400 0.55 
73 7.76 443 2.49 6 50 0.019 0.036 520 0.003 0.04 0.017 0.041 1300 0.49 
77 7.74 420 2.58 6.5 58.7 0.02 0.03 569 0.015 0.063 0.014 0.037 1500 0.429 
80 7.69 416 2.35 3.8 51.6 0.023 0.03 549 0.015 0.028 0.014 0.035 1500 0.388 
84 7.69 384 2.48 17.3 51.2 0.025 0.031 559 0.015 0.03 0.012 0.033 1500 0.381 
87 7.72 540 2.43 5.31 57.3 0.028 0.028 537 0.014 0.029 0.01 0.033 1100 0.344 
91 7.6 523 2.44 7.2 72 0.023 0.029 520 0.013 0.027 0.011 0.034 1350 0.326 
94 7.87 640 2.17 4.9 62.5 0.028 0.028 521 0.013 0.035 0.012 0.029 1225 0.322 
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Table E7 Evolution of physicochemical parameters from leachates of WA50 in weathering cells rinsed with LS2 (suite) 
Day pH Eh Conductivity Acidity Alkalinity Al Ba Ca Cu Fe Mn Ni Sulfates Zn 
unit - mV mS/cm mg/L CaCO3 mg/L 
98 7.9 460 2.34 7.6 70 0.032 0.028 510 0.013 0.03 0.009 0.027 1250 0.307 
101 7.82 421 2.15 5.2 64.8 0.029 0.029 506 0.012 0.028 0.01 0.027 1150 0.296 
105 7.83 504 2.17 5 598 0.01 0.032 519 0.01 0.032 0.007 0.025 1300 0.293 
108 7.91 513 2.18 4.67 73.0 0.014 0.03 510 0.01 0.032 0.009 0.023 1050 0.296 
112 7.94 542 1.951 4.2 60 0.029 0.032 511 0.014 0.054 0.012 0.026 1150 0.259 
115 7.98 387 1.885 3.8 54 0.022 0.03 509 0.012 0.043 0.006 0.024 1130 0.228 
119 7.89 336 1.831 4.1 53.2 0.019 0.031 467 0.014 0.034 0.006 0.022 1100 0.241 
122 7.94 403 1.621 4.6 59.0 0.074 0.032 404 0.013 0.111 0.006 0.02 980 0.200 
126 8.09 372 1.622 3.8 56.3 0.05 0.031 358 0.003 0.035 0.002 0.016 950 0.174 
129 8.00 396 1.513 5.6 60.6 0.02 0.033 383 0.014 0.047 0.005 0.016 980 0.224 
133 8.01 424 1.436 4.8 70 0.027 0.033 336 0.012 0.058 0.003 0.014 750 0.462 
136 8.08 596 1.387 9.6 68.4 0.016 0.033 326 0.016 0.048 0.005 0.011 660 0.164 
140 8.11 424 1.371 10.8 61 0.019 0.037 337 0.013 0.024 0.005 0.012 640 0.155 
143 8.15 440 1.188 1.8 74 0.017 0.035 283 0.015 0.029 0.005 0.013 540 0.158 
147 8.02 454 1.324 3 76 0.021 0.042 333 0.014 0.026 0.008 0.014 580 0.165 
150 8.08 393 1.295 3 70 0.017 0.039 290 0.007 0.026 0.006 0.012 510 0.174 
154 8.11 410 1.232 4 72 0.011 0.035 277 0.012 0.029 0.01 0.009 470 0.165 
157 8.09 513 1.147 3.2 74.4 0.07 0.037 272 0.016 0.169 0.009 0.011 470 0.133 








Table E8 Evolution of physicochemical parameters from leachates of PBR in weathering cells rinsed with LS2 
Day pH Eh Conductivity Acidity Alkalinity Al Ba Ca Cu Fe Mn Ni Sulfates Zn 
unit - mV mS/cm mg/L CaCO3 mg/L 
1 7.62 355 3.67 11 85 0.013 0.196 703 0.005 0.163 2.12 0.006 2528 0.247 
3 7.21 532 4.85 10.5 67.6 0.017 0.183 508 0.008 0.075 1.48 0.006 3792 0.19 
7 6.78 496 2.75 7 55 0.026 0.122 715 0.012 0.087 1.37 0.012 1738 0.344 
10 7.06 484 2.51 6.8 51 0.031 0.102 571 0.004 0.114 0.808 0.015 1580 0.245 
14 6.88 454 3.18 15.3 56.6 0.018 0.087 530 0.005 0.056 0.562 0.01 1896 0.298 
17 7.32 448 2.91 8 45 0.01 0.077 543 0.005 0.078 0.339 0.008 1852 0.23 
21 6.97 411 2.42 12.4 26 0.027 0.066 503 0.005 0.06 0.139 0.007 1422 0.178 
24 7.43 449 1.85 14.4 26 0.031 0.059 496 0.004 0.044 0.074 0.007 790 0.206 
28 7.33 408 1.86 7.2 30 0.01 0.051 474 0.003 0.029 0.055 0.006 790 0.106 
31 7.51 445 1.495 9.6 52 0.011 0.042 482 0.003 0.02 0.029 0.006 316 0.036 
35 7.52 428 1.898 6.4 42 0.019 0.051 434 0.003 0.032 0.056 0.006 869 0.028 
38 7.69 440 1.55 13 58 0.015 0.04 424 0.003 0.027 0.038 0.006 553 0.015 
42 7.62 425 1.919 16 54 0.016 0.051 371 0.003 0.034 0.074 0.006 1027 0.035 
45 7.78 425 1.546 8 36.4 0.011 0.042 320 0.003 0.029 0.045 0.006 553 0.042 
49 7.46 490 1.72 8 45 0.025 0.067 311 0.003 0.032 0.07 0.008 948 0.204 
52 7.76 421 1.202 4.8 65 0.02 0.044 257 0.003 0.043 0.019 0.007 316 0.14 
56 7.7 403 1.216 6.4 38 0.01 0.051 272 0.003 0.044 0.021 0.007 561 0.162 
59 7.8 399 1.208 8 71.3 0.01 0.048 267 0.003 0.034 0.017 0.006 625 0.198 
63 7.74 380 0.961 6.8 38.3 0.01 0.044 236 0.003 0.046 0.008 0.007 475 0.129 
66 7.9 422 1.136 4.9 52 0.01 0.055 246 0.003 0.044 0.018 0.007 569 0.15 
70 7.79 426 1.56 7.1 60 0.025 0.089 164 0.003 0.006 0.035 0.004 664 0.16 
73 7.92 437 1.355 6.5 65 0.022 0.063 160 0.003 0.006 0.014 0.004 600 0.18 
77 7.89 480 1.534 10 70 0.022 0.075 148 0.003 0.067 0.025 0.009 800 0.177 
80 7.88 424 1.31 12 74.1 0.027 0.058 174 0.003 0.052 0.015 0.008 740 0.096 
84 7.86 377 1.126 18.4 80.8 0.034 0.047 162 0.003 0.071 0.006 0.009 600 0.192 
87 7.93 504 0.845 4.8 80 0.028 0.043 220 0.003 0.123 0.002 0.008 410 0.111 
91 7.74 504 0.905 4.6 90 0.04 0.056 231 0.003 0.086 0.003 0.008 420 0.089 
94 8.03 610 1.24 4.2 100.2 0.037 0.073 219 0.003 0.056 0.009 0.009 580 0.075 
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Table E8 Evolution of physicochemical parameters from leachates of PBR in weathering cells rinsed with LS2 (suite) 
Day pH Eh Conductivity Acidity Alkalinity Al Ba Ca Cu Fe Mn Ni Sulfates Zn 
unit - mV mS/cm mg/L CaCO3 mg/L 
98 8.1 465 1.237 8.8 126 0.063 0.071 212 0.003 0.089 0.005 0.009 560 0.068 
101 8.08 418 1.223 4.4 107.6 0.049 0.073 214 0.003 0.055 0.003 0.009 590 0.082 
105 8.05 457 0.968 3.5 105 0.048 0.062 162 0.003 0.057 0.002 0.006 460 0.09 
108 8.15 478 0.834 1.4 90 0.068 0.054 172 0.003 0.092 0.002 0.005 430 0.099 
112 7.9 603 1.761 6.8 100 0.077 0.081 374 0.007 0.233 0.065 0.015 990 0.247 
115 8.08 374 1.12 2.8 42 0.072 0.086 329 0.003 0.106 0.009 0.009 760 0.165 
119 7.94 333 1.188 4.5 80 0.05 0.07 218 0.003 0.006 0.008 0.004 610 0.101 
122 8.07 388 0.94 1.5 90.9 0.04 0.06 188 0.003 0.006 0.006 0.004 550 0.085 
126 8.06 374 0.975 3.8 85 0.03 0.058 126 0.003 0.105 0.004 0.007 430 0.292 
129 8.11 388 0.791 2.4 88.4 0.023 0.048 115 0.003 0.084 0.002 0.004 390 0.135 
133 8.03 474 0.887 3.8 90 0.094 0.055 125 0.008 0.239 0.032 0.01 430 0.081 
136 8.03 519 0.912 2.6 94.8 0.053 0.052 134 0.014 0.197 0.016 0.006 470 0.065 
140 8.14 404 0.74 6.6 100 0.057 0.05 121 0.007 0.134 0.005 0.006 320 0.064 
143 8.05 434 0.72 4.5 118 0.051 0.051 127 0.007 0.15 0.025 0.006 310 0.072 
147 8.1 459 0.721 3.8 97 0.053 0.057 131 0.009 0.176 0.032 0.007 300 0.105 
150 8.03 380 0.733 2 85 0.053 0.058 147 0.003 0.302 0.041 0.007 310 0.107 
154 7.92 440 0.712 3.2 92 0.07 0.063 125 0.011 0.597 0.281 0.008 350 0.127 
157 8.03 496 0.783 2.2 122.4 0.08 0.066 141 0.015 0.694 0.153 0.009 400 0.162 








Table E9 Evolution of physicochemical parameters from leachates of C50 in weathering cells rinsed with LS2 
Day pH Eh Conductivity Acidity Alkalinity Al Ba Ca Cu Fe Mn Ni Sulfates Zn 
unit - mV mS/cm mg/L CaCO3 mg/L 
1 7.9 370 0.477 5.98 103.5 0.015 0.087 136 0.004 0.02 0.132 0.004 356 0.09 
3 7.89 523 0.372 5.8 95 0.012 0.064 169 0.005 0.02 0.159 0.004 190 0.088 
7 7.8 425 0.459 5.6 87 0.036 0.07 173 0 0.019 0.129 0.004 166 0.109 
10 7.72 481 0.365 4.7 92.7 0.024 0.087 122 0.003 0.027 0.08 0.004 55 0.374 
14 8.09 404 0.22 2.2 77.5 0.01 0.07 86.1 0.003 0.038 0.055 0.004 44 0.038 
17 7.99 389 0.23 4.8 82.5 0.01 0.062 73.7 0.003 0.044 0.042 0.004 47 0.005 
21 7.71 413 0.44 7.2 92.3 0.027 0.068 91.2 0.003 0.018 0.05 0.004 103 0.037 
24 8.01 410 0.459 3.2 91 0.023 0.066 94.4 0.003 0.011 0.052 0.004 134 0.027 
28 7.94 393 0.449 3.8 83.5 0.012 0.06 93.8 0.003 0.012 0.046 0.004 103 0.057 
31 7.92 367 0.445 3.8 105.3 0.014 0.056 90.4 0.003 0.085 0.045 0.004 95 0.051 
35 8.01 402 0.488 3.4 75.5 0.023 0.068 84.8 0.003 0.017 0.037 0.004 32 0.047 
38 8 422 0.421 3.8 71.6 0.021 0.073 77.3 0.003 0.019 0.032 0.004 47 0.028 
42 7.92 432 0.433 4.9 78 0.01 0.075 77.9 0.003 0.044 0.032 0.004 48 0.034 
45 7.96 398 0.458 4 76 0.01 0.083 83 0.003 0.021 0.035 0.004 42 0.069 
49 7.9 393 0.508 2.9 83.6 0.02 0.097 97.7 0.003 0.011 0.042 0.004 49 0.026 
52 7.92 380 0.471 3.6 78.6 0.019 0.091 90.2 0.003 0.023 0.036 0.004 38 0.034 
56 7.95 388 0.475 5.8 85.5 0.01 0.086 88.2 0.003 0.019 0.033 0.004 33 0.054 
59 7.91 381 0.394 4.5 56.6 0.01 0.067 74.4 0.003 0.023 0.024 0.004 53 0.049 
63 7.94 383 0.358 7 58.14 0.012 0.072 80.1 0.003 0.06 0.026 0.004 56 0.059 
66 7.89 400 0.392 2.5 45 0.01 0.064 74 0.003 0.044 0.023 0.004 67 0.049 
70 7.95 383 0.429 4.6 57.8 0.019 0.065 80 0.003 0.06 0.027 0.004 54 0.05 
73 7.9 425 0.382 4 60 0.025 0.059 80 0.003 0.065 0.025 0.004 59 0.06 
77 7.97 384 0.391 3.9 62.8 0.021 0.058 74 0.003 0.07 0.026 0.004 65 0.063 
80 7.88 402 0.408 2.8 58.2 0.026 0.064 86 0.003 0.083 0.03 0.006 110 0.055 
84 7.86 369 0.475 3.53 62 0.026 0.066 91 0.003 0.067 0.032 0.005 87 0.064 
87 8.05 493 0.61 5 68.3 0.035 0.08 122 0.003 0.139 0.046 0.005 21 0.06 
91 7.89 516 0.643 4.2 70 0.03 0.082 122 0.003 0.075 0.046 0.005 110 0.053 
94 7.89 637 0.675 4.5 61.3 0.03 0.075 131 0.003 0.113 0.05 0.006 110 0.058 
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Table E9 Evolution of physicochemical parameters from leachates of C50 in weathering cells rinsed with LS2 (suite) 
Day pH Eh Conductivity Acidity Alkalinity Al Ba Ca Cu Fe Mn Ni Sulfates Zn 
unit - mV mS/cm mg/L CaCO3 mg/L 
98 7.8 464 0.823 5 74 0.03 0.075 163 0.003 0.055 0.061 0.006 240 0.059 
101 7.87 410 0.737 3.1 59.4 0.029 0.069 142 0.003 0.044 0.054 0.006 210 0.044 
105 7.87 418 0.693 3.8 65.8 0.01 0.068 140 0.003 0.09 0.05 0.004 180 0.055 
108 7.95 453 0.683 2.4 68.6 0.014 0.066 139 0.003 0.513 0.052 0.004 160 0.061 
112 7.91 514 0.664 2.1 39.3 0.025 0.051 144 0.003 0.633 0.04 0.005 240 0.058 
115 7.94 379 0.576 3.8 54 0.023 0.048 122 0.003 0.072 0.039 0.004 190 0.059 
119 7.94 321 0.476 3.6 52.4 0.024 0.042 96.9 0.003 0.204 0.03 0.004 130 0.043 
122 7.99 396 0.58 2.8 57 0.021 0.05 119 0.003 0.232 0.039 0.004 180 0.038 
126 7.86 517 0.613 3.0 58 0.011 0.044 115 0.003 0.383 0.042 0.004 160 0.033 
129 7.92 391 0.582 2.8 50.2 0.013 0.051 125 0.003 0.197 0.037 0.004 180 0.067 
133 8 404 0.52 3.4 61 0.038 0.045 103 0.003 0.293 0.032 0.004 130 0.097 
136 8.01 575 0.488 3.6 58.8 0.018 0.043 108 0.008 0.374 0.035 0.004 140 0.053 
140 7.99 444 0.494 11.2 59 0.027 0.047 105 0.003 0.34 0.033 0.004 100 0.076 
143 8 434 0.442 1.8 60 0.031 0.046 93.2 0.003 0.406 0.029 0.004 80 0.057 
147 7.99 435 0.419 2.8 57 0.023 0.044 88.5 0.005 0.262 0.029 0.005 50 0.043 
150 8.05 390 0.411 2.6 59 0.019 0.042 81 0.003 0.242 0.024 0.004 48 0.017 
154 8.05 593 0.395 2.9 60 0.01 0.035 77.8 0.003 0.358 0.023 0.004 37 0.03 
157 8.03 504 0.392 2.4 60.8 0.01 0.035 75.7 0.003 0.356 0.023 0.004 35 0.05 
160 8.04 439 0.222 2.8 62 0.019 0.041 82.7 0.003 0.348 0.046 0.004 36 0.094 
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Figure F1 A) Photo of the tri-step passive treatment system composed by a PBR1, WA and PBR2 






Figure F2 Samples collection  
 









Figure F4 Results of XRD analysis for PBR1 residues 
 





Figure F6 Results of XRD analysis for PBR2 residues 
 
 




Figure F8 High-resolution XPS spectra of WA residues 
 
 





Table F1 Chemical content of residues PBR1 (In and Out), WA (In and Out) and PBR2 (In and Out) 
 
 
Metals (g/kg) Elements (%) NP AP NNP NPR 
























(kg CaCO3/t) - 
PBR1 In 𝜇𝜇 57.97 0.49 32.8 0.074 <DL 29.54 0.30 <DL <DL 0.36 2.0 0.65 54.1 11.1 43.0 4.9 
𝜎𝜎 0.83 0.007 2.1 0.003 - 0.85 0.009 - - 0.001 0.07 0.12 9.9 0.15 10.1 0.9 
CV (%) 1.4 1.5 6.6 4.6 - 0.3 3.0 - - 0.3 3.3 18.3 - 
Out 𝜇𝜇 15.87 0.146 177.8 0.024 <DL 27.56 0.28 <DL <DL 1.26 15.6 6.02 500.6 39.4 461.2 12.8 
𝜎𝜎 0.31 0.0004 16.8 0.009 - 2.2 0.01 - - 0.08 0.9 0.49 40.8 2.5 43.3 1.85 
CV (%) 1.9 0.3 9.4 38.2 - 8.2 3.6 - - 6.6 5.8 8.2 - 
WA 
 
In 𝜇𝜇 18.72 0.374 38.2 0.037 0.068 76.4 0.79 0.12 0.25 3.85 30.4 6.45 536.4 120.1 417.0 4.4 
𝜎𝜎 5.36 0.075 12.0 0.008 0.011 11.4 0.058 0.09 0.017 0.64 6.9 1.3 108.3 20.1 88.1 0.15 
CV (%) 28.6 20.0 31.4 20.6 16.5 15.0 7.3 81.2 6.6 16.7 22.6 20.1 - 
Out 𝜇𝜇 19.2 0.40 61.1 0.042 0.07 72.6 0.92 <DL 0.29 2.74 28.9 6.56 546.0 77.0 469.0 7.0 
𝜎𝜎 0.72 0.013 11.2 0.004 0.013 5.9 0.044 - 0.032 0.005 0.07 03 25.4 0.15 25.2 0.3 
CV (%) 3.8 3.2 18.3 9.6 18.3 8.2 4.8 - 10.7 0.2 0.2 4.63 - 
PBR2 In 𝜇𝜇 27.28 0.29 52.5 0.039 <DL 43.1 0.43 <DL 0.13 2.13 19.2 1.6 137.4 66.6 71.2 2.0 
𝜎𝜎 0.80 0.004 3.7 0.002 - 3.1 0.016 - 0.003 0.23 0.15 0.1 8.3 7.2 1.1 0.1 
CV (%) 3.0 1.5 7.0 5.1 - 7.3 3.6 - 2.3 10.7 0.8 6.1 - 
Out 𝜇𝜇 32.2 0.34 22.6 0.035 <DL 87.0 0.2 <DL 0.06 5.43 15.1 0.45 37.5 169.7 -132.2 0.26 
𝜎𝜎 7.66 0.098 6.7 0.012 - 13.2 0.004 - 0.005 1.43 3.9 0.19 15.9 44.6 60.5 0.16 
CV (%) 23.8 28.8 29.9 35.1 - 15.3 20.0 - 7.9 26.3 26.2 41.2 - 
Soil criterion A1,* - 0.24 - 0.045 0.05 - 1 0.03 0.12 0.4 - - - - - - 
Soil criterion B1 - 0.5 - 0.25 0.1 - 1 0.1 0.5 2 - - - - - - 
Soil criterion C1 - 2 - 0.8 0.5 - 2.2 0.5 1.5 2 - - - - - - 
𝜇𝜇: average 
𝜎𝜎: standard deviation 
Cv (%): coefficient of variation= 𝜎𝜎
μ
×100 
DL: detection limit 
N: number of replicates 
* This criterion varies according to the geological province. For this study, the substantive criterion for the “Grenville Province” was used 
1  Generic criteria for soils (Beaulieu, 2019) 
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Table F2 Physical parameters and concentrations of metals in the leachates of TCLP test 
 Physical parameters Elements (mg/L) 
Residues 
 






















PBR1 In 𝜇𝜇 5.4 356 5.4 0.13 0.29 1500.0 <DL 0.005 298.5 1.37 2.5 1.02 
𝜎𝜎 0.4 6 0.7 0.03 0.01 280.0 - 0.002 25.5 0.095 0.31 0.037 
CV (%) 6.8 1.7 13.0 23.0 3.4 18.6 - 40.0 8.5 6.9 13.7 3.6 
Out 𝜇𝜇 6.2 356 6.2 0.07 0.11 1990.0 <DL 0.005 1.645 2.86 0.186 0.967 
𝜎𝜎 0.03 0.5 0.05 0.001 0.005 30.0 - 0.0005 0.4 0.04 0.002 0.026 
Cv (%) 0.6 0.14 0.8 1.4 4.5 1.5 - 11.1 24.3 1.4 1.0 2.7 
WA 
 
In 𝜇𝜇 6.1 380 5.9 0.09 0.386 1850.0 <DL <DL 0.208 7.87 5.65 1.075 
𝜎𝜎 0.01 14.5 0.01 0.007 0.018 10.0 - - 0.023 0.405 0.66 0.015 
CV (%) 0.1 3.8 0.2 7.7 4.6 0.5 - - 11.0 5.1 11.7 1.4 
Out 𝜇𝜇 6.0 398 5.7 0.09 0.259 1825.0 0.0045 0.004 0.188 12.5 1.505 1.38 
𝜎𝜎 0.09 9.5 0.3 0.01 0.076 125.0 0.0005 0.001 0.01 1.5 0.185 0.17 
CV (%) 1.5 2.4 5.6 10.7 29.3 6.8 11.1 25.0 5.3 12.0 12.3 12.3 
PBR2 In 𝜇𝜇 5.6 361 5.3 0.14 0.457 1625.0 <DL 0.005 19.65 7.8 0.09 1.235 
𝜎𝜎 0.2 28 0.3 0.005 0.047 105.0 - 0.0015 16.15 0.495 0.0135 0.055 
CV (%) 3.4 7.8 5.6 3.6 10.3 6.4 - 33.3 82.1 6.3 15.0 4.4 
Out 𝜇𝜇 5.8 289 5.9 0.04 0.096 493.5 <DL <DL 142.5 0.96 1.184 0.325 
𝜎𝜎 0.4 5 0.4 0.01 0.015 245.5 - - 20.5 0.0535 0.2 0.0525 
CV (%) 6.7 1.7 6.8 25.0 15.6 49.7 - - 14.4 5.6 16.9 16.2 
SWQC1 - - - 0.087 0.399 - 0.011* 0.0087 1.3 1.79 0.048 0.111 
T1-AII2 - - - - 100 - 5 - - - - - 
TCLP limits - - - - 100 - 6 - - - - - 
LDR3 - - - - 21 - 0.6 - - - 11  4.3 
𝜇𝜇: average  
𝜎𝜎: standard deviation 
Cv (%): coefficient of variation= 𝜎𝜎
μ
×100 
DL: detection limit 
N: number of replicates 
1 Surface water quality criterion at 91.6 mg/L CaCO3 of water hardness 
2 Annex II (T1-AII) of the D019 (MDDELCC, 2012) 
3 Landfill disposal restrictions (USEPA, 2019) 




Table F3 Pore water quality (mg/L) of residues during a 170–d experiment in columns 
Parameters SWQC1 Residues 
PBR1-In PBR1-Out WA-In WA-Out PBR2-In PBR2-Out 
As 0.021 0.06-
0.093 











































K - 3.94-48.8 1.49-12.3 5.15-68.7 7.82-60.1 2.39-32.2 0.1-46.9 
Mg - 8.17-71.0 4.91-57.3 13.3-260 14.6-144 8.34-81.3 8.93-124 
Li 0.44 0-0.018 0-0.011 0-0.027 0-0.022 0-0.021 0-0.07 
Na - 0.281-
6.42 
0.282-2.69 1.19-10.1 1.78-8.17 0.61-8.19 0.291-6.49 












1 Surface water quality criterion at 91.6 mg/L CaCO3 of water hardness 
*DL: Detection limit 
Bold values do not respect the regulation of SWQC 
 
Table F4 Depletion time (in years) 
Residues S  Ca  Fe Ni  Mn  Zn  
R2 Dep* R2 Dep R2 Dep R2 Dep R2 Dep R2 Dep 
PBR1-In 0.998 < 1 0.998 5 0.981 18044 0.936 3 0.875 376 0.994 57 
PBR1-Out 0.997 1.6 0.998 22 0.972 15309 0.988 1.5 0.810 649 0.996 28 
WA-In 0.997 1.3 0.988 1.5 0.966 31046 0.907 3.7 0.64 17 0.95 26 
WA-Out 0.993 1.6 0.997 4 0.967 55178 0.92 5 0.56 94 0.989 122 
PBR2-In 0.998 ~1 0.998 2.5 0.905 2990 0.962 1.4 0.916 6.2 0.960 2.5 






ANNEXE G  MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE PUBLIÉ AVEC 
L'ARTICLE #6 
The coefficient of variation CV (%) 
Given the small number of replicates (2) of each sample, the coefficient of variation CV (%) was 
calculated to obtain the quality assurance of the replicated samples for the static leaching tests 
(TCLP, SPLP, CTEU-9). Overall, CV (%) values < than 15% indicate a good reproducibility of 
the results (Jouini et al., 2019b; 2020). 
𝐶𝐶𝑣𝑣(%)= Standard deviation Mean ×100  (Eq. 1) 
The Student’s t-test 
A simple statistical method, Student’s t distribution or Student’s t-test, was used to analyze the 
reproducibility of the results from the monolith leaching test. This method aims to confirm the 
hypothesis that the results of the two analysis are identical or come from the same population. To 
this end, the following equation was used: 
𝑡𝑡 = 𝑋𝑋 − 𝜇𝜇𝜎𝜎
√𝑛𝑛�
 
Where 𝑋𝑋 is the sample mean; 𝜇𝜇 is the population mean; 𝜎𝜎 is the sample standard deviation of the 
population and 𝑛𝑛 is the number of data. 
The paired test, derivate from Student’s t-test, was used in this study. This test compares two sets 
of data and aims to prove that the difference between the means of the two sets of data (𝜇𝜇1 and 𝜇𝜇2) 
is zero: 
𝜇𝜇1 − 𝜇𝜇2 = 0 
Bilateral test (or 2-tailed t-test), including 95% confidence interval, was used in this study based 
on Tchebysheff’s theorem. The test was performed using the following equation: 







𝑋𝑋1��� and 𝑋𝑋2���  are the means of the group 1 and group 2, respectively. 
𝐹𝐹1 and 𝐹𝐹2 are the standard deviations of the group 1 and group 2, respectively. 
𝑛𝑛1 and 𝑛𝑛2 are the number of samples of the group 1 and group 2, respectively. 
If 𝑡𝑡𝑣𝑣𝑎𝑎𝑙𝑙𝑚𝑚𝑒𝑒 > 𝑡𝑡𝑐𝑐𝐿𝐿𝐿𝐿𝑡𝑡𝐿𝐿𝑐𝑐𝑎𝑎𝑙𝑙 (for a given confidence interval, i.e. 95% in this study), the null hypothesis 
that states that the results of the two analysis are identical (or there is not a statistically significant 
difference between the samples) is therefore rejected. The 𝑡𝑡𝑐𝑐𝐿𝐿𝐿𝐿𝑡𝑡𝐿𝐿𝑐𝑐𝑎𝑎𝑙𝑙 for 95% confidence interval is 
obtained from statistics tables using the degree of freedom (𝑑𝑑𝑑𝑑): 
𝑑𝑑𝑑𝑑 = 𝑛𝑛1 + 𝑛𝑛2 − 2 
 
 
Figure G1 A) The tri-step passive treatment system of Fe-AMD installed in on the reclaimed 




Figure G2 Model of the tri-step passive treatment system installed on the Lorraine mine site and 
sample locations 
 
Figure G3 Different steps of LPR sampling at the inlet and the outlet of each treatment unit: A) 
Excess water removing, B) Gravel and straws layer removing, C) Geotextile cutting, D) 




Figure G4 A) Technical drawing of MLT experimental setup, B) Laboratory assembly of MLT 
showing a reference sample (grey) and C) Laboratory assembly of MLT showing a sample 









































Figure G10 Speciation of sulfur in the leachates of the stabilized samples under MLT using 
Pourbaix diagram (JChess Software) (circle, square and triangle correspond to GU-, 
GU/GGBFS- and GU/FAC-based samples, respectively, and blue and black correspond to non-
reference and reference samples, respectively) 
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Table G1 Physical parameters and concentrations of metals in the leachates of CTEU-9 test (bold red value exceeded the limits) 
  Physicochemical parameters Metals  (mg/L) 
























M1 𝜇𝜇 12.6 162.5 8.9 0.135 <DL* 3.385 719.5 0.007 0.16 0.04 0.292 287.0 0.03 
𝜎𝜎 0.04 14.5 0.08 0.04 - 0.045 4.5 0.001 0.009 0.002 0.006 9.0 0.001 
CV 
(%) 
0.32 8.9 0.9 2.62 - 1.33 0.625 7.70 5.33 3.80 2.05 3.13 3.22 
M2 𝜇𝜇 12.0 139.0 4.2 1.68 <DL 0.67 291.0 0.01 0.27 0.02 0.34 570.5 0.015 
𝜎𝜎 0.08 2.0 0.08 0.07 - 0.01 10.0 0.001 0.03 0.003 0.026 32.5 0.002 
CV 
(%) 
0.66 1.43 1.9 4.17 - 0.96 3.44 12.5 11.11 11.11 7.42 5.69 13.33 
M3 𝜇𝜇 12.3 126.0 5.1 3.84 <DL 3.24 169.0 0.02 0.44 0.04 0.45 516.5 0.011 
𝜎𝜎 0.02 1.0 0.23 0.22 - 0.05 3.0 0.001 0.03 0.001 0.01 149.5 0.001 
CV 
(%) 
0.16 0.79 4.52 5.73 - 1.7 1.77 5.55 7.03 1.37 1.87 28.94 9.09 
RM1 𝜇𝜇 12.6 131.5 9.2 0.163 <DL 4.67 842.5 0.04 <DL 0.043 0.009 20.65 0.029 
𝜎𝜎 0.01 1.5 0.06 0.01 - 0.07 3.5 0.0005 - 0.0005 0.0005 0.2 0.001 
CV 
(%) 
0.08 1.14 0.65 4.30 - 1.49 0.41 1.18 - 1.17 5.88 1.21 1.75 
RM2 𝜇𝜇 12.2 93 3.4 1.90 <DL 0.59 220.0 < DL <DL 0.022 0.008 97.45 0.02 
𝜎𝜎 0.02 2.0 0.005 0.03 - 0.004 1.0 - - 0.001 0.002 1.85 0.002 
CV 
(%) 
0.16 2.15 0.14 1.85 - 0.68 0.45 - - 4.54 6.67 1.89 7.69 
RM3 𝜇𝜇 12.5 137.0 7.5 1.70 <DL 5.93 244.5 0.04 <DL 0.049 0.007 7.95 0.021 
𝜎𝜎 0.03 5.0 0.08 0.07 - 0.53 11.5 0.005 - 0.002 0.001 0.09 0.002 
CV 
(%) 
0.24 3.64 1.13 4.12 - 8.93 4.73 12.5 - 3.10 7.69 1.19 7.32 
Thresholds (mg/L, except for pH) 
USEPA - 2.5<pH<12.5 - - - 5.0 100.0 - 5.0 - - - - - 
GMRMCSTSS - - - - - 0.025 1.0 - 0.05 1.0 - - - - 
𝝁𝝁: average 
𝝈𝝈: standard deviation 
Cv (%): coefficient of variation = 𝝈𝝈
μ
×100 
N: number of replicates 
* : Detection limit 
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Table G2 Physical parameters and concentrations of metals in the leachates of TCLP test (bold red value exceeded the limits) 
  Physicochemical parameters Metals  (mg/L) 
























M1 𝜇𝜇 10.8 273.0 7.3 0.144 0.064 1.19 2155 0.018 0.107 <DL* 0.105 248.5 <DL 
𝜎𝜎 0.1 8.0 0.04 0.017 0.004 0.025 35.0 0.0005 0.004 - 0.003 1.5 - 
CV 
(%) 
0.92 2.93 0.54 11.49 5.51 2.09 1.62 2.85 3.28 - 2.85 0.60 - 
M2 𝜇𝜇 7.8 319.0 7.7 0.027 0.062 1.81 2005 0.01 0.02 <DL 0.07 253.5 0.029 
𝜎𝜎 0.16 5.0 0.04 0.004 0.001 0.03 5.0 0.0005 0.003 - 0.003 5.5 0.004 
CV 
(%) 
2.04 1.56 0.52 14.81 0.81 1.65 0.25 4.76 12.82 - 3.60 2.17 13.79 
M3 𝜇𝜇 7.5 319.5 7.7 0.03 <DL 2.05 2105 0.01 0.037 <DL 0.089 300.0 0.041 
𝜎𝜎 0.11 3.5 0.05 0.004 - 0.005 5 0.0005 0.005 - 0.004 7.0 0.005 
CV 
(%) 
1.52 1.09 0.65 11.86 - 0.24 0.24 4.76 13.51 - 4.50 2.33 11.11 
RM1 𝜇𝜇 10.9 253.0 7.2 0.076 <DL 0.69 2115 0.30 <DL <DL 0.009 104.0 <DL 
𝜎𝜎 0.41 9.0 0.16 0.006 - 0.06 5 0.013 - - 0.001 4.0 - 
CV 
(%) 
3.79 3.55 2.22 7.28 - 8.76 0.24 4.25 - - 11.11 3.84 - 
RM2 𝜇𝜇 6.5 303.5 6.7 0.372 <DL 1.05 1690 0.007 <DL <DL 0.068 79.6 0.026 
𝜎𝜎 0.23 0.5 0.1 0.336 - 0.05 30 0.0005 - - 0.003 2.15 0.004 
CV 
(%) 
3.59 0.16 1.5 9.55 - 4.76 1.77 7.14 - - 3.70 2.69 13.72 
RM3 𝜇𝜇 6.9 335.5 7.0 0.03 <DL 1.01 1890 0.125 <DL <DL 0.084 120.5 0.021 
𝜎𝜎 0.25 2.5 0.03 0.003 - 0.01 20 0.002 - - 0.012 1.5 0.003 
CV 
(%) 
3.71 0.74 0.42 8.47 - 1.02 1.06 1.60 - - 13.77 1.24 14.28 
Thresholds (mg/L, except for pH) 
USEPA - 2.5<pH<12.5 - - - 5.0 100.0 - 5.0 - - - - - 
GMRMCSTSS - - - - - 0.025 1.0 - 0.05 1.0 - - - - 
𝝁𝝁: average 
𝝈𝝈: standard deviation 
Cv (%): coefficient of variation = 𝝈𝝈
μ
×100 
N: number of replicates 
* : Detection limit 
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Table G3 Physical parameters and concentrations of metals in the leachates of SPLP test 
  Physicochemical parameters Metals  (mg/L) 


































M1 𝜇𝜇 12.4 171.0 6.8 0.087 <DL* 1.25 650.5 <DL 0.041 <DL 0.079 55.55 <DL 
𝜎𝜎 0.02 4.0 0.2 0.008 - 0.025 7.5 - 0.003 - 0.001 2.05 - 
CV (%) 0.16 2.34 2.94 9.20 - 2.00 1.15 - 6.17 - 1.65 3.69 - 
M2 𝜇𝜇 11.8 157.5 1.7 2.24 <DL 0.25 156.5 <DL 0.05 <DL 0.06 99.55 <DL 
𝜎𝜎 0.02 0.5 0.02 0.02 - 0.02 8.5 - 0.006 - 0.002 0.45 - 
CV (%) 0.17 0.32 1.17 1.11 - 8.00 5.43 - 11.11 - 3.12 0.45 - 
M3 𝜇𝜇 11.9 172.0 2.5 4.06 <DL 2.13 175.0 0.006 0.08 <DL 0.09 76.55 <DL 
𝜎𝜎 0.01 10.0 0.02 0.22 - 0.075 3.0 0.0005 0.003 - 0.004 3.15 - 
CV (%) 0.10 5.81 0.8 5.41 - 3.53 1.72 8.33 4 - 4.39 4.11 - 
RM1 𝜇𝜇 12.5 163.5 7.4 0.146 <DL 1.22 747.0 0.056 <DL <DL 0.008 19.8 <DL 
𝜎𝜎 0.01 5.5 0.04 0.011 - 0.085 15.0 0.001 - - 0.001 0.5 - 
CV (%) 0.12 3.36 0.54 7.53 - 6.93 2.00 1.78 - - 12.50 2.52 - 
RM2 𝜇𝜇 11.9 155.5 1.8 2.975 <DL 0.19 172.0 <DL <DL <DL 0.007 22.65 <DL 
𝜎𝜎 0.01 2.5 0.05 0.065 - 0.002 4.0 - - - 0.0005 2.45 - 
CV (%) 0.08 1.60 2.76 2.18 - 1.06 2.32 - - - 7.14 10.81 - 
RM3 𝜇𝜇 12.1 180.0 3.2 3.49 <DL 1.86 209.0 0.051 <DL <DL 0.007 9.41 <DL 
𝜎𝜎 0.02 4.0 0.08 0.27 - 0.14 9.0 0.006 - - 0.0005 0.14 - 
CV (%) 0.16 2.22 2.62 7.73 - 7.53 4.30 11.76 - - 7.14 1.48 - 
Thresholds (mg/L, except for pH) 




- - - - - 0.25 10.0 - 0.5 10.0 - - - - 
𝝁𝝁: average 
𝝈𝝈: standard deviation 
Cv (%): coefficient of variation = 𝝈𝝈
μ
×100 
N: number of replicates 
*: Detection limit 
**: According to GMRMCSTSS, the concentration of contaminants in SPLP leachates must be < 10× limits 
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Table G4 Statistics of the Student's test (t-test) of parameters from MLT for M1 specimens 





M1-1 1826.45 11.525 14 0.571 2.145 Yes 
M1-2 1822.67 14.7 
pH M1-1 11.79 0.186 14 0.426 2.145 Yes 
M1-2 11.84 0.211 
Eh (mV) M1-1 318.87 92.37 14 0.367 2.145 Yes 
M1-2 301.0 101.75 
Conductivity 
(µS/cm) 
M1-1 1955.25 794.75 14 0.388 2.145 Yes 
M1-2 2112.75 827.25 
Alkalinity (mg/L 
CaCO3) 
M1-1 459.22 181.81 14 0.268 2.145 Yes 
M1-2 483.768 183.77 
Al (mg/L) M1-1 1.02 0.281 14 0.400 2.145 Yes 
M1-2 0.963 0.294 
Ba (mg/L) M1-1 0.474 0.221 14 0.035 2.145 Yes 
M1-2 0.478 0.216 
Ca (mg/L) M1-1 178.31 78.93 14 0.307 2.145 Yes 
M1-2 190.55 80.45 
Cu (mg/L) M1-1 0.026 0.0187 14 0.039 2.145 Yes 
M1-2 0.026 0.0194 
Fe (mg/L) M1-1 0.036 0.0119 14 0.361 2.145 Yes 
M1-2 0.038 0.0115 
K (mg/L) M1-1 28.21 7.409 14 0.634 2.145 Yes 
M1-2 30.72 8.393 
Na (mg/L) M1-1 5.337 0.899 14 0.852 2.145 Yes 
M1-2 5.747 1.02 
Ni (mg/L) M1-1 0.025 0.013 14 0.283 2.145 Yes 
M1-2 0.027 0.014 
S (mg/L) M1-1 46.35 44.88 14 0.516 2.145 Yes 
M1-2 59.33 55.05 
Si (mg/L) M1-1 1.546 0.212 14 0.659 2.145 Yes 
M1-2 1.473 0.235 
Zn (mg/L) M1-1 0.031 0.016 14 0.070 2.145 Yes 







Table G5 Statistics of the Student's test (T-test) of parameters from MLT for M2 specimens 





M2-1 1822.27 4.168 14 0.911 2.145 Yes 
M2-2 1818.33 11.478 
pH M1-1 11.33 0.171 14 0.326 2.145 Yes 
M1-2 11.36 0.150 
Eh (mV) M1-1 254.00 56.75 14 0.326 2.145 Yes 
M1-2 245.12 51.93 
Conductivity 
(µS/cm) 
M1-1 726.87 230.62 14 0.099 2.145 Yes 
M1-2 738.37 232.62 
Alkalinity (mg/L 
CaCO3) 
M1-1 165.69 53.837 14 0.176 2.145 Yes 
M1-2 170.49 55.130 
Al (mg/L) M1-1 1.112 0.122 14 0.483 2.145 Yes 
M1-2 1.140 0.112 
Ba (mg/L) M1-1 0.114 0.044 14 0.144 2.145 Yes 
M1-2 0.111 0.042 
Ca (mg/L) M1-1 68.98 28.337 14 0.080 2.145 Yes 
M1-2 70.13 28.587 
Cu (mg/L) M1-1 0.0188 0.0128 14 0.786 2.145 Yes 
M1-2 0.0142 0.0105 
Fe (mg/L) M1-1 0.033 0.019 14 0.443 2.145 Yes 
M1-2 0.029 0.022 
K (mg/L) M1-1 28.38 3.915 14 0.407 2.145 Yes 
M1-2 29.22 4.30 
Na (mg/L) M1-1 5.50 1.403 14 0.112 2.145 Yes 
M1-2 5.58 1.388 
Ni (mg/L) M1-1 0.020 0.009 14 0.081 2.145 Yes 
M1-2 0.020 0.009 
S (mg/L) M1-1 131.32 118.50 14 0.034 2.145 Yes 
M1-2 133.37 120.21 
Si (mg/L) M1-1 8.08 2.442 14 0.141 2.145 Yes 
M1-2 7.91 2.362 
Zn (mg/L) M1-1 0.016 0.008 14 0.361 2.145 Yes 







Table G6 Statistics of the Student's test (T-test) of parameters from MLT for M3 specimens 





M3-1 1814.88 11.862 14 0.607 2.145 Yes 
M3-2 1818.37 11.075 
pH M3-1 11.62 0.082 14 0.707 2.145 Yes 
M3-2 11.65 0.093 
Eh (mV) M3-1 250.25 47.56 14 0.523 2.145 Yes 
M3-2 239.37 34.56 
Conductivity 
(µS/cm) 
M3-1 1074.5 210.75 14 0.639 2.145 Yes 
M3-2 1144.5 226.5 
Alkalinity (mg/L 
CaCO3) 
M3-1 253.346 49.611 14 0.314 2.145 Yes 
M3-2 261.191 50.016 
Al (mg/L) M3-1 3.31 0.756 14 0.027 2.145 Yes 
M3-2 3.32 0.696 
Ba (mg/L) M3-1 1.08 0.386 14 0.255 2.145 Yes 
M3-2 1.13 0.401 
Ca (mg/L) M3-1 83.06 28.362 14 0.277 2.145 Yes 
M3-2 87.18 31.062 
Cu (mg/L) M3-1 0.033 0.019 14 1.717 2.145 Yes 
M3-2 0.019 0.011 
Fe (mg/L) M3-1 0.039 0.017 14 0.722 2.145 Yes 
M3-2 0.049 0.031 
K (mg/L) M3-1 28.862 9.396 14 0.113 2.145 Yes 
M3-2 29.435 10.731 
Na (mg/L) M3-1 19.72 2.387 14 0.265 2.145 Yes 
M3-2 20.03 2.321 
Ni (mg/L) M3-1 0.024 0.013 14 0.133 2.145 Yes 
M3-2 0.023 0.012 
S (mg/L) M3-1 91.42 85.183 14 0.073 2.145 Yes 
M3-2 94.69 91.728 
Si (mg/L) M3-1 2.68 0.610 14 0.120 2.145 Yes 
M3-2 2.64 0.501 
Zn (mg/L) M3-1 0.020 0.011 14 0.133 2.145 Yes 







Table G7 Statistics of the Student's test (t-test) of parameters from MLT for RM1 specimens 





RM1-1 1835.0 15.153 14 1.254 2.145 Yes 
RM1-2 1823.2 21.825 
pH RM1-1 11.69 0.138 14 0.271 2.145 Yes 
RM1-2 11.71 0.137 
Eh (mV) RM1-1 250.5 34.375 14 0.453 2.145 Yes 
RM1-2 243.7 24.250 
Conductivity 
(µS/cm) 
RM1-1 1211.6 367.62 14 0.029 2.145 Yes 
RM1-2 1217.2 385.50 
Alkalinity (mg/L 
CaCO3) 
RM1-1 286.61 88.72 14 0.058 2.145 Yes 
RM1-2 289.13 84.95 
Al (mg/L) RM1-1 1.115 0.386 14 0.142 2.145 Yes 
RM1-2 1.087 0.405 
Ba (mg/L) RM1-1 0.179 0.085 14 0.029 2.145 Yes 
RM1-2 0.181 0.083 
Ca (mg/L) RM1-1 108.43 31.312 14 0.144 2.145 Yes 
RM1-2 110.77 33.475 
Cu (mg/L) RM1-1 < DL* - - - - - 
RM1-2 < DL - 
Fe (mg/L) RM1-1 0.019 0.007 14 0.034 2.145 Yes 
RM1-2 0.020 0.007 
K (mg/L) RM1-1 7.022 2.725 14 0.156 2.145 Yes 
RM1-2 6.816 2.556 
Na (mg/L) RM1-1 5.03 2.028 14 0.065 2.145 Yes 
RM1-2 4.97 1.948 
Ni (mg/L) RM1-1 0.004 0.0006 14 0.420 2.145 Yes 
RM1-2 0.004 0.0005 
S (mg/L) RM1-1 3.28 0.921 14 0.059 2.145 Yes 
RM1-2 3.25 0.918 
Si (mg/L) RM1-1 3.09 0.716 14 0.574 2.145 Yes 
RM1-2 2.88 0.737 
Zn (mg/L) RM1-1 0.023 0.013 14 0.036 2.145 Yes 








Table G8 Statistics of the Student's test (t-test) of parameters from MLT for RM2 specimens 





RM2-1 1833.7 11.375 14 0.643 2.145 Yes 
RM2-2 1830.0 11.853 
pH RM2-1 11.22 0.183 14 0.091 2.145 Yes 
RM2-2 11.21 0.248 
Eh (mV) RM2-1 229.1 27.406 14 0.092 2.145 Yes 
RM2-2 230.5 31.875 
Conductivity 
(µS/cm) 
RM2-1 303.8 65.625 14 0.104 2.145 Yes 
RM2-2 300.3 68.625 
Alkalinity (mg/L 
CaCO3) 
RM2-1 83.08 17.24 14 0.242 2.145 Yes 
RM2-2 89.84 23.27 
Al (mg/L) RM2-1 0.817 0.157 14 0.242 2.145 Yes 
RM2-2 0.835 0.139 
Ba (mg/L) RM2-1 0.023 0.004 14 0.261 2.145 Yes 
RM2-2 0.022 0.003 
Ca (mg/L) RM2-1 29.4 8.1 14 0.101 2.145 Yes 
RM2-2 29.8 7.6 
Cu (mg/L) RM2-1 < DL* - - - - - 
RM2-2 < DL - 
Fe (mg/L) RM2-1 0.009 0.004 14 1.093 2.145 Yes 
RM2-2 0.007 0.002 
K (mg/L) RM2-1 1.947 0.540 14 0.336 2.145 Yes 
RM2-2 1.853 0.573 
Na (mg/L) RM2-1 2.03 0.533 14 0.454 2.145 Yes 
RM2-2 1.91 0.556 
Ni (mg/L) RM2-1 < DL - - - - - 
RM2-2 < DL - 
S (mg/L) RM2-1 2.51 0.849 14 0.727 2.145 Yes 
RM2-2 2.24 0.566 
Si (mg/L) RM2-1 7.04 2.831 14 0.004 2.145 Yes 
RM2-2 7.04 2.872 
Zn (mg/L) RM2-1 0.019 0.015 14 0.296 2.145 Yes 








Table G9 Statistics of the Student's test (t-test) of parameters from MLT for RM3 specimens 





RM3-1 1828.1 13.15 14 0.008 2.145 Yes 
RM3-2 1828.2 14.68 
pH RM3-1 11.49 0.152 14 0.264 2.145 Yes 
RM3-2 11.51 0.150 
Eh (mV) RM3-1 245.7 18.50 14 0.594 2.145 Yes 
RM3-2 251.1 17.62 
Conductivity 
(µS/cm) 
RM3-1 822.2 274.2 14 0.410 2.145 Yes 
RM3-2 882.0 307.2 
Alkalinity (mg/L 
CaCO3) 
RM3-1 199.66 65.17 14 0.404 2.145 Yes 
RM3-2 213.37 70.12 
Al (mg/L) RM3-1 2.79 0.902 14 0.282 2.145 Yes 
RM3-2 2.92 0.883 
Ba (mg/L) RM3-1 0.606 0.210 14 0.645 2.145 Yes 
RM3-2 0.679 0.238 
Ca (mg/L) RM3-1 38.46 11.48 14 0.775 2.145 Yes 
RM3-2 43.66 15.08 
Cu (mg/L) RM3-1 < DL* - - - - - 
RM3-2 < DL - 
Fe (mg/L) RM3-1 0.017 0.006 14 1.055 2.145 Yes 
RM3-2 0.022 0.010 
K (mg/L) RM3-1 8.38 2.705 14 0.186 2.145 Yes 
RM3-2 8.62 2.615 
Na (mg/L) RM3-1 38.68 13.73 14 0.133 2.145 Yes 
RM3-2 39.58 13.23 
Ni (mg/L) RM3-1 < DL - - - - - 
RM3-2 < DL - 
S (mg/L) RM3-1 1.89 0.56 14 0.649 2.145 Yes 
RM3-2 2.09 0.65 
Si (mg/L) RM3-1 3.61 1.10 14 0.492 2.145 Yes 
RM3-2 3.35 1.04 
Zn (mg/L) RM3-1 0.015 0.007 14 0.132 2.145 Yes 








Table G10 Metal concentrations (mean; mg/L) from MLT (bold red value exceeded the limits) 




















0.25 0.352 0.185 76.20 0.007 30.65 0.060 4.06 0.008 0.005 
1 0.723 0.265 104.25 0.014 39.60 0.060 6.16 0.012 0.005 
2.25 0.817 0.277 112.00 0.003 35.70 0.035 5.76 0.014 0.014 
4 0.927 0.305 126.50 0.008 32.40 0.033 6.09 0.015 0.046 
9 1.150 0.534 204.50 0.034 40.60 0.033 7.91 0.027 0.028 
16 1.230 0.560 217.50 0.027 24.70 0.028 5.29 0.029 0.033 
36 1.355 0.879 328.50 0.071 19.75 0.031 5.43 0.053 0.051 
64 1.385 0.808 306.0 0.051 12.35 0.019 3.62 0.053 0.064 
M2 0.25 0.771 0.053 28.20 0.009 27.85 0.060 3.46 0.010 0.005 
1 1.090 0.070 40.20 0.008 31.15 0.060 4.32 0.012 0.005 
2.25 1.125 0.076 46.35 0.003 29.25 0.043 4.45 0.012 0.005 
4 1.055 0.080 49.65 0.004 26.80 0.038 4.45 0.013 0.021 
9 1.245 0.130 81.55 0.027 40.80 0.019 7.67 0.025 0.018 
16 1.220 0.138 87.05 0.014 30.40 0.011 6.32 0.024 0.021 
36 1.225 0.176 109.00 0.044 28.60 0.015 8.13 0.038 0.030 
64 1.280 0.180 114.50 0.027 15.6 0.009 5.54 0.033 0.033 
M3 0.25 1.955 0.494 37.950 0.013 41.10 0.060 17.45 0.008 0.005 
1 2.740 0.751 56.90 0.020 42.00 0.060 19.75 0.010 0.005 
2.25 2.890 0.805 62.75 0.003 36.90 0.101 19.50 0.013 0.005 
4 2.785 0.802 64.05 0.013 29.80 0.034 16.65 0.013 0.026 
9 3.645 1.340 99.35 0.036 36.20 0.026 25.15 0.025 0.023 
16 3.775 1.390 109.00 0.023 19.85 0.021 18.70 0.027 0.023 
36 4.465 1.775 131.00 0.066 16.95 0.041 24.00 0.050 0.038 
64 4.295 1.495 120.00 0.041 10.39 0.014 17.85 0.047 0.034 
RM1 0.25 0.329 0.119 86.45 <DL* 4.16 <DL 2.88 <DL <DL 
1 0.708 0.102 79.15 <DL 3.94 <DL 2.78 <DL <DL 
2.25 0.861 0.090 73.25 <DL 4.44 0.029 3.18 <DL 0.005 
4 0.926 0.088 70.00 <DL 4.56 0.023 3.22 0.004 0.027 
9 1.305 0.168 112.00 <DL 8.70 0.025 6.39 0.005 0.030 
16 1.375 0.181 115.00 <DL 8.17 0.021 5.78 0.004 0.026 
36 1.710 0.351 175.00 <DL 12.95 0.030 9.46 0.006 0.045 
64 1.600 0.347 166.00 <DL 8.41 0.024 6.33 0.006 0.043 
RM2 0.25 0.513 0.022 21.00 <DL 2.74 <DL 2.92 <DL <DL 
1 0.753 0.022 23.50 <DL 1.29 <DL 1.45 <DL <DL 
2.25 0.638 0.016 19.60 <DL 1.08 0.008 1.17 <DL 0.005 
4 0.839 0.019 22.75 <DL 1.14 0.017 1.27 <DL 0.075 
9 1.025 0.027 36.10 <DL 2.02 0.011 2.20 <DL 0.015 
16 0.963 0.026 35.75 <DL 1.85 0.006 1.83 <DL 0.012 
36 1.033 0.031 43.65 <DL 2.86 0.008 2.92 <DL 0.019 
64 0.851 0.024 34.45 <DL 2.19 0.009 2.00 <DL 0.011 
RM3 0.25 1.680 0.323 22.80 <DL 7.00 <DL 30.25 <DL <DL 
1 2.150 0.445 29.90 <DL 5.39 <DL 22.80 <DL <DL 
2.25 1.945 0.437 27.75 <DL 5.37 0.037 24.55 <DL 0.005 
4 2.085 0.467 30.65 <DL 5.60 0.024 25.00 <DL 0.018 
9 3.185 0.751 46.20 <DL 10.20 0.023 47.70 <DL 0.018 
16 3.220 0.795 50.30 <DL 9.35 0.019 44.05 <DL 0.019 
36 4.530 0.996 59.70 <DL 14.90 0.031 69.90 <DL 0.030 
64 4.070 0.929 61.20 <DL 10.20 0.017 48.85 <DL 0.022 
GMRMCSTSS - 1.0 - 1.0 - - - - - 






















M1 20.5 0.2 126.4 0.05 11.66 47.5 1.1 0.2 
M2 23.3 0.3 101.7 0.5 11.05 44.7 1.4 0.1 
M3 28.0 1.1 100.5 0.05 11.47 49.5 1.0 0.2 
RM1 57.2 0.8 95.2 0.04 28.30 21.4 0.5 0.06 
RM2 60.0 0.9 70.4 0.5 27.69 18.6 0.8 0.02 
RM3 64.7 1.7 69.3 0.04 28.11 23.4 0.41 0.04 
 
Table G12 Concentrations of metals and sulfates (mg/m2) during 64 days and comparison with 
limit requirements fixed by the Soil Quality Decree  
 As Ba Cd Cr Co Cu Mo Ni Pb Se Zn SO4 
M1 < 
DL* 
379.0 < DL < DL < DL 21.1 < DL 20.8 < DL < DL 24.4 126,240 
M2 < DL 89.0 < DL < DL < DL 13.1 < DL 16.4 < DL < DL 13.4 315,480 
M3 < DL 875.6 < DL < DL < DL 21.0 < DL 18.8 < DL < DL 15.5 220,840 
RM1 < DL 143.4 < DL < DL < DL < DL < DL 3.5 < DL < DL 18.4 7,800 
RM2 < DL 18.3 < DL < DL < DL < DL < DL 3.2 < DL < DL 14.5 5,690 
RM3 < DL 511.5 < DL < DL < DL < DL < DL 3.2 < DL < DL 12.0 4,750 
Regulation 
limit 
260 1,500 3.8 120 60 98 144 81 400 4.8 800 660,000 
*DL: Detection limit 
 
 
 
 
